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PROLOGO 


Cuando tenía alrededor de ocho años, el hermoso humedal que se extendía al lado de mi casa fue destruido 
y reemplazado por un área de oficinas de gran tamaño. Mi padre, al ver cuán molesto yo estaba por esto, me 
dijo —Si algo te importa, te ha de importar lo suficiente como para aprender sobre ello—. Este evento, quizá 
más que cualquier otro me llevó a dedicar mi vida al mantenimiento de nuestro entorno, nuestro mundo, a 
través del poder de la química y tal vez, más que nada, ésta es también la lección de Química ambiental. 
El conocimiento y la perspectiva contenidas en este excelente libro de texto nos permite a todos, como 
científicos, comprender la forma en que nuestro medio ambiente funciona a nivel molecular y cómo iden- 
tificar amenazas potenciales para la salud humana y para el medio ambiente que necesitan ser abordadas. 
Sin embargo, hace más que eso, ya que también nos da las bases fundamentales para garantizar que esos 
problemas nunca surjan por el uso de los principios de la química verde, que enfatizan el evitar daños a 
través de innovaciones en la química. 

Durante gran parte de la historia del movimiento ambiental, la comunidad científica ha tratado de identi- 
ficar y cuantificar los problemas ambientales. Cuando hemos sido capaces de identificar dichos problemas, 
hemos buscado maneras de limpiarlos de manera elegante, costosa o de ambas. Debido a los conocimientos 
y fundamentos presentados en este libro de texto, somos capaces de basarnos en aquellos enfoques históri- 
cos e incorporar los principios de diseño sostenible a los productos químicos y a los procesos del mañana. 

Los autores merecen un gran reconocimiento por sus esfuerzos extraordinarios que han dado lugar a este 
tomo completo y muy necesario. Este libro proporcionará un excelente recurso para aquellos aspirantes a 
científicos para entender que la manera de proteger a la Tierra es a través de la comprensión íntima y rigu- 
rosa de la Tierra. 


Paul T. Anastas 
Universidad de Yale 


PREFACIO 


La ciencia moderna no es lineal. Existe una serie de relaciones complejas entre las diferentes disciplinas 
involucradas en la comprensión de prácticamente cualquier problema o fenómeno científico. Los dias del 
Renacimiento, cuando una sola persona podía dominar una gran parte del conocimiento disponible en ese 
entonces, se han ido. Esto no se debe a la falta de capacidad individual, sino a la explosión del conocimiento 
característica de nuestro tiempo. 

La ciencia ambiental, más concretamente la química ambiental, se encuentra completamente inmersa en 
dicho escenario. En este sentido, observamos que un proyecto adecuado a seguir sería un libro escrito por 
varios autores que tuvieran antecedentes e intereses complementarios. Por otra parte, los libros de texto 
universitarios escritos por varios autores corren el riesgo de carecer de uniformidad y de continuidad en 
la presentación de ideas y conceptos; para evitar esto, el proyecto involucró muchas reuniones y varias 
revisiones cuidadosas entre los cinco autores. Por esta razón percibimos que nuestro proyecto es valioso y 
esperamos que el lector encuentre una progresión fluida y un trato equilibrado de los distintos temas. 

El libro está escrito teniendo en mente al estudiante de licenciatura en su segundo o tercer año. Sin em- 
bargo, tratamos de presentar los temas de manera que también los estudiantes de química general —e incluso 
estudiantes de posgrado— puedan encontrar contenido de interés aplicable a su nivel. El libro consta de una 
sección teórica (12 capítulos). A continuación describimos brevemente cada una. 

El comienzo de la parte teórica consta de una introducción general a la química ambiental (capítulo 1) y 
un resumen de los principales conceptos previos que un estudiante de química ambiental debe saber (capí- 
tulos 2 y 3). Partimos de la idea de que los estudiantes tienen una formación mínima en química orgánica 
y en bioquímica, pues son conocimientos necesarios para la química ambiental. En los capítulos siguientes 
se discute la composición y las características de los procesos químicos naturales que ocurren en la atmós- 
fera (capítulo 4), litósfera (capítulo 5) e hidrósfera (capítulo 6). Esta discusión concluye examinando los 
procesos bioquímicos naturales e introduciendo los organismos en la biósfera (capítulo 7). En los capítulos 
siguientes se analizan los efectos de muchos contaminantes (capítulos 8 y 9), su tratamiento (capítulos 10 
y 11) y la minimización y prevención de la contaminación enfatizando la química verde (capítulo 12). La 
mayoría de los capítulos también contienen una lista de experimentos pedagógicos en la literatura relacio- 
nados con su tema y una lista de otras referencias útiles. 

Además, el libro contiene una serie de preguntas, problemas y ejemplos, de los cuales más de 100 están 
resueltos en el texto. También contiene figuras, tablas y referencias de las cuales casi 50% se refieren a 
actividades de educación ambiental y experimentos. 
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Notas técnicas adicionales 


La escritura técnica puede variar según se acostumbra en diversos lugares. A fin de asentar algunos princi- 
pios usados en el presente libro, se dan las siguientes notas: 


a) 


b) 


g) 


A pesar de que la Unión Internacional de Química Pura y Aplicada (IUPAC) ha aconsejado usar el 
símbolo e (para el electrón) sin su carga negativa como superíndice, hemos eludido esta norma con 
fines didácticos ya que —en nuestra experiencia— hay menos confusiones al balancear ecuaciones 
redox al ver el signo negativo de la carga del electrón. 

Los estado físicos se escriben aquí como subíndices justo por debajo de las especies participantes en 
las reacciones químicas, a excepción de las especies acuosas. Hace unos años, estos estados físicos 
comenzaron a ser escritos como letras normales en vez de subíndices; sin embargo, utilizamos la 
convención tradicional en aras de la claridad. Además, siguiendo el uso establecido por el libro que 
quizá es el más referenciado a nivel mundial en química ambiental acuática (W. Stumm, J. J. Morgan, 
Aquatic Chemistry, 3a ed. Wiley, Nueva York, 1996), en este texto nos adherimos a la práctica de 
que las especies acuosas han de entenderse como tales, incluso cuando aparecen sin el estado físico 
correspondiente como subíndice. Esto, sin duda, mejora la legibilidad de un gran número de reaccio- 
nes. 

Algunos capítulos y temas se prestan mejor que otros a plantearse como ejercicios que se muestran 
como ejemplos. 

Se han combinado viejos y nuevos estilos de escribir referencias en este libro. La mayoría de las 
referencias aparecen sólo con las iniciales de los autores, como en la manera tradicional. Sin embar- 
go, se escriben otras referencias de acuerdo con una tendencia emergente que incluye los nombres 
completos. 

Las ecuaciones y las cifras en los ejemplos trabajados no están numeradas, a menos que sea necesario 
por alguna razón práctica. 

Se realiza una gran cantidad de experimentos de química ambiental en todo el mundo. Ya que en este 
libro se presentan sólo algunos de estos temas, cada capítulo también contiene referencias a experi- 
mentos de otras obras. Se conmina al lector a que informe a los autores de cualquier omisión para que 
las futuras ediciones puedan ser lo más completas posibles. 

La química analítica ambiental es de suma importancia en la comprensión de un gran número de 
cuestiones ambientales y hay muchos libros de texto y manuales de laboratorio que tratan estos pro- 
blemas ambientales. Desafortunadamente, este tema bastante extenso requiere unas bases más fuer- 
tes que las que se asumen para los lectores de este libro. Asimismo, los métodos y técnicas utilizadas 
requieren a menudo de equipos sofisticados no disponibles en todas las escuelas. Por estas razones 
hemos decidido enfatizar otros aspectos en este texto, por lo que instamos a los lectores a buscar las 
referencias claves en este campo en otros lugares. 


Jorge Ibáñez concibió por primera vez la idea para este libro. Zvi Szafran (New England University, 
Estados Unidos) nos indujo a hacer de éste un libro de texto completo y no simplemente un manual de 
laboratorio. Margarita Hernández fue la arquitecta y Jorge Ibáñez la principal fuerza motriz detrás del 
proyecto; ambos tejieron los hilos de los diferentes capítulos en un todo ordenado. Además, Carmen Doria 
dotó a este libro con su experiencia en las ciencias de la vida y química verde, Arturo Fregoso en ciencias 
de la atmósfera, y Mohan Singh en química a microescala. Además, todos los autores participaron en él y 
revisaron otros capítulos. 
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PARTE 1 


CONCEPTOS INTRODUCTORIOS 


1. Introducción a la química ambiental 
2. Fundamentos de química. Parte A 


3. Fundamentos de química. Parte B 


1 INTRODUCCIÓN A LA QUÍMICA AMBIENTAL 


Con el término química ambiental vienen a la mente diversos significados y preguntas: 


e ¿Qué entendemos por química ambiental? 

e ¿Por qué es importante que entendamos y conozcamos la química ambiental? 

e ¿Qué áreas del conocimiento están relacionadas con la química ambiental y cómo podemos utilizar 
este concepto? 


En este capítulo se consideran este tipo de cuestiones y se tratará de explicar lo que muchos científicos 
acordaron en cuanto al significado de la química ambiental. Es evidente que la química ambiental abarca 
una serie de campos de la química y los procesos químicos que tienen lugar en el suelo, el agua, el aire y 
los sistemas vivos. 


1.1 Química de los procesos naturales en la biósfera 


La Tierra es un reactor en el que tienen lugar reacciones complejas; también se puede considerar como un 
sistema cerrado en equilibrio. Los átomos y las moléculas siempre están ubicados en algún compartimento 
del medio ambiente, combinados, formando diferentes compuestos, presentes en diferentes estados físicos 
o acumulados en los organismos. Se transportan a través de: 


e — Flujo de masa local, regional o global. 

e Transferencia de masa horizontal y vertical en la atmósfera, hidrósfera y litósfera, siguiendo diferen- 
tes vías y mecanismos de intercambio entre los diferentes compartimentos ambientales. 

e Fases de equilibrio físico espaciales y temporales complejas. 

e Transformaciones químicas de naturaleza biótica y abiótica utilizando el aire y el agua como sus 
fases móviles y medio de equilibrio. 


Todas las reacciones químicas que tienen lugar en el medio ambiente —y que se relacionan directamente 
con el ciclo natural y la transformación de los elementos de la Tierra— se identifican como química am- 
biental. Del mismo modo, las transformaciones o interacciones químicas y los procesos de a) sustancias 
introducidas por la actividad humana en el medio ambiente, b) compuestos naturales o c) organismos vivos, 
se incluyen en este concepto. 

En los ciclos naturales de los elementos y las moléculas, las transformaciones bioquímicas y químicas 
han reciclado los compuestos elementales durante milenios, manteniendo un balance y una velocidad de 
ciclo que permite la coexistencia de los ecosistemas naturales y los organismos. Originalmente, el concepto 
de química ambiental se enfocaba en los siguientes aspectos: 


e Reacciones relacionadas con los ciclos biogeoquímicos. 
e Reacciones que afectan el crecimiento de plantas y el sostenimiento de organismos. 
e Reacciones y procesos que involucran formaciones y transformaciones geoquímicas. 


Sin embargo, la complejidad cada vez mayor de los procesos bioquímicos y químicos ha cambiado este 
enfoque, y se incorpora a este concepto una gama más amplia de puntos de vista y nuevos aspectos. En la 
figura 1.1 se muestran ejemplos de algunas de las reacciones naturales y fenómenos de transporte involu- 
crados en el ciclo de los elementos. 


1.2 Química asociada con los procesos 
de contaminación 


La humanidad —con el crecimiento exponencial de su población, sus actividades en continuo cambio y 
expansión y su demanda de productos y servicios— ha incrementado la extracción de recursos y la descarga 
de sustancias, aumentando así la contaminación del medio ambiente. Muchas de estas sustancias contami- 
nantes son las mismas que se encuentran en la naturaleza, pero en mayores concentraciones. Por lo tanto, 
el ciclo natural de las especies químicas ha sido alterado por la acción humana a través de la descarga de 
cantidades excesivas de compuestos que no pueden ser asimilados, movidos o transformados a la misma 
velocidad que antes en los compartimentos ambientales. Esto ha tenido un impacto ambiental y de salud 
debido a las altas concentraciones de compuestos y elementos naturales en los compartimentos ambienta- 
les, fases, sitios u organismos dados. Estas altas concentraciones pueden superar los niveles de toxicidad 
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Figura 1.1 Reacciones y transporte de sustancias en el ambiente. 


o los límites de tolerancia de los organismos. También, pueden dar lugar a la reproducción excesiva de un 
organismo respecto a los otros, lo que a su vez modifica las velocidades de reproducción, las cadenas ali- 
menticias, y los balances de masa y energía en el ecosistema. 

Además, a través de la inventiva humana, se han combinado una serie de elementos naturales y moléculas 
para producir compuestos sintéticos que son particularmente benéficos para la humanidad y su calidad de 
vida actual, muchos de los cuales pueden ser sustancias xenobióticas, es decir, sustancias que no se encuen- 
tran en la naturaleza. Algunas de estas sustancias, como los pesticidas, se han introducido deliberadamente 
en el medio ambiente, mientras que otras han sido vertidas accidentalmente o como desechos, debido, en 
parte, a la falta de conocimiento de los posibles impactos ambientales y humanos negativos a largo o inclu- 
so a corto plazo; o de la dispersión y las transformaciones que estos compuestos pueden experimentar. Esto 
se conoce como Ley de las Consecuencias Ignoradas o Inesperadas. 

En la figura 1.2 se presenta un ejemplo de cómo la actividad humana ha afectado o contribuido a la alte- 
ración o modificación de los ciclos biogeoquímicos naturales. 


HNO,, 


NH, pesticidas 


HA 
sè 
AS 
AS 
yA 


Industria 
Metales, COV, 
HPA, etc. 
NO,, PO," 
Materia orgánica 


Transporte 


Figura 1.2 Contribuciones de la actividad humana a la carga 
ambiental, modificando los ciclos biogeoquimicos. 


Los contaminantes vertidos en el medio ambiente pueden, en el mejor de los casos, ser objeto de transfor- 
maciones abióticas o bidticas, cuyo resultado son compuestos inocuos que pueden no presentar un peligro 
inmediato para la salud; sin embargo, muchos de los compuestos xenobióticos son tóxicos y pueden sufrir 
transformaciones parciales que dan lugar a derivados aún más tóxicos. Este proceso se conoce como acti- 
vación. 

En el proceso de contaminación, los compuestos originales o sus derivados son transportados a través 
de la biósfera y pueden ser parcialmente degradados o totalmente mineralizados, es decir, convertidos en 
moléculas inorgánicas pequeñas relativamente inocuas, y excretados, o bien pueden ser transformados y 
acumulados en los organismos. Muchos de los productos que se acumulan en los organismos (bioacumula- 
ción) o que son metabolizados, tienen efectos genotóxicos, es decir, afectan la reproducción celular; incluso 
pueden causar la muerte. Muchas de estas transformaciones o activaciones pueden ser provocadas por 
microorganismos en condiciones aeróbicas o anaeróbicas, o realizarse mediante los procesos metabólicos 
en animales y humanos. 

En la tabla 1.1 se muestran algunos ejemplos de transformaciones bióticas y abióticas de sustancias tóxi- 
cas y contaminantes que no dan lugar a la mineralización o desintoxicación, pero que se convierten a veces 
en productos todavía más tóxicos que los originales. 

Un ejemplo de transformación biótica de un contaminante artificial que genera un producto no tóxico es 
el caso de la transformación biótica metabólica del detergente dodecilsulfato en ácido acetoacético; por otra 
parte, un ejemplo de la generación de una sustancia tóxica debido al tratamiento humano de químicos es la 
generación de cloroformo —u otro compuesto organoclorado o trihalometanos— en el agua tratada, a través 
del proceso de desinfección con cloro que implica la reacción del cloro con un producto de la biodegrada- 
ción de materia orgánica. 


Tabla 1.1 Transformación y características de diferentes contaminantes tóxicos. 


1,3,5-ciclotrimetile- 


rotóxico, posible 


ca y fotólisis 


1,2-dimetilhidracina 


Compuesto Características Transformaciones Productos finales Características 
de origen peligrosas bióticas y abióticas peligrosas de los 
productos finales o 
intermedios 
RDX Explosivo, neu- Reducción anaeróbi- | 1,1-metilhidracina, Posibles carcinóge- 


nos y mutágenos, 


humo de los cigar- 
rillos) 


no trinitramina o carcinógeno neuro, nefro y hepa- 
“ciclonita” (em- totOxicos. 

pleada como explo- 

sivo) 

Benzo(a)pireno Carcinógeno Oxidación me- Benzo(a)pireno- Altamente carcino- 
(se encuentra en el tabólica hidroquinona génica 


Diclorodifenil triclo- 
roetano (pesticida) 


tóxico, causa altera- 
ciones reproducti- 
vas, probablemente 
carcinógeno. 


mación microbiana 


Diclorodifenil diclo- 
roetileno 


Hg Vapores tóxicos Oxidación abiótica Hg” y metil-mer- Compuestos tóxicos, 
(usado en procesos (neuro y nefrotóxico) | y transformación curio nefro y neurotóxicos, 
industriales) microbiana en condi- afecta la reproduc- 
ciones anaerobias y ción y los procesos 
aerobias. digestivos, probable- 
mente carcinógeno. 
DDT Neuro y hepato- Fotólisis y transfor- | DDE Neurotóxico, alte- 


raciones reproducti- 
vas, probablemente 
carcinógeno. 


Otros compuestos xenobióticos son más estables y pueden ser transportados —sin sufrir grandes cambios— 
a través de la transferencia de masa global hacia sitios, lejos del punto de descarga original, y expuestos a 


condiciones impredecibles que pueden producir un gran impacto ambiental o en la salud. Tal es el caso del 
pesticida DDT y de los CFC (clorofluorocarbonos). En el caso del DDT, aunque se ha prohibido en Estados 
Unidos y en otros países desde 1972, sus efectos negativos todavía están presentes, se han detectado por 
ejemplo, en el círculo ártico, donde nunca se aplicó DDT. En el caso de los CFC, su alta volatilidad y baja 
reactividad permiten su paso a la estratósfera y la destrucción de la capa de ozono a través de una reacción 
fotolítica inicial causada por la radiación ultravioleta (UV). 

Por lo tanto, los principios químicos de la atmósfera, el agua y el suelo junto con los orgánicos, inorgá- 
nicos y bioquímicos son una parte básica de la química ambiental. Por otra parte, son esenciales para la 
comprensión de: a) el destino y las reacciones de transformación de los compuestos vertidos en el medio 
ambiente, b) las reacciones de descomposición de los desechos y c) la alteración de los ciclos biogeoqui- 
micos. 

La comprensión de la química implicada en los procesos abióticos y metabólicos, y de la bioquímica en 
los procesos bióticos de los compuestos xenobidticos y naturales, puede dar lugar a consideraciones impor- 
tantes; por ejemplo, puede dar una visión sobre los productos químicos que pueden ser empleados y no sólo 
son seguros para el medio ambiente y la salud humana, sino que también son benéficos para el uso humano, 
y los que =si se utilizan— son peligrosos e implican un alto riesgo para la humanidad. 

En el siguiente ejemplo se encuentran algunos de los posibles movimientos y transformaciones que pue- 
den resultar de la descarga de un contaminante que, con el tiempo, puede implicar un riesgo para los seres 
humanos o animales expuestos a él. El percloroetileno es un contaminante que puede ser descargado a 
la atmósfera por procesos de limpieza en seco y desengrasado de piezas industriales o al escapar de un 
tanque de almacenamiento en una planta industrial, sus vapores se mueven junto con el aire y pueden ser 
transportados, por medio de la lluvia, hacia la tierra y el agua superficial. Lo que se escapa de un tanque de 
almacenamiento en parte se evaporará, y el resto puede trasminarse a las aguas subterráneas o superficiales. 
Si se retiene en el agua subterránea o en los sedimentos de los cuerpos acuáticos, puede sufrir transforma- 
ciones bióticas anaeróbicas secuenciales o decloración cometabólica. En otros medios, puede experimentar 
reacciones abióticas de eliminación que darán lugar a otros compuestos, todos ellos tóxicos. Tales transfor- 
maciones pueden resumirse como sigue: 


PCE (percloroetileno) — TCE (tricloroetileno) — DCE (dicloroetileno) — cloruro de vinilo 


Tal proceso de transformacion afecta su movilidad y aumenta su toxicidad. Esto se puede apreciar en los 
datos correspondientes, registrados en la tabla 1.2, o sea el potencial carcinogénico o factor de la pendiente, 
la dosis de referencia para ingesta oral e inhalación, (RfD), su solubilidad, y su presión de vapor. Si estos 
contaminantes alcanzan un nivel de exposición determinado para una comunidad que inhala aire contami- 
nado o consume agua contaminada, entonces ésta se encontrará en riesgo. 


Tabla 1.2 Características de riesgo de compuestos derivados de transformaciones ambientales del perclo- 
roetileno. 


Fuentes: 


EPA Toxic Profiles, http://www.atsdr.cdc.gov/toxprofiles/index.asp 


IRIS (EPA Integrated Risk Information System), http://www.epa.gov/iris/index.html 
EPA Technology Transfer Network Air Toxics Website, http://www.epa.gov/ttnatw0 1/ 
EPA The Risk RAIS; Assessment Information System, http://rais.ornl.gov/ 


Compuesto Dosis de referencia, Factor de la pen- Solubilidad, Presión 
(mg/kg d) diente carcinogé- (mg/L a 25°C) de vapor, 
nica, (mg/kg d)* (mm Hga 
25°C) 
Percloroetileno 0.171 (inb) 0.175 (inh) 5 
(tetracloroetileno) 0.01 (oral) 0.052 (oral) 130 (8:2080) Tee 
- f 0.01 (inh) 0.4 (anh) 
Tricloroetileno 0.0003 (oral) 0.011 (oral) 1366 74 
f : 0.057 (inh) 0.175 (inh) 
1,1-Dicloroetileno 0.05 (oral) 0.6 (oral) 2500 591 
ni 0.0286-0.01 (inh) 0.03 (inh) 
Cloruro de vinilo 0.003 (oral) 1.5 (oral) 2763 2660 


1.3 Quimica aplicada al analisis de contaminantes 
y compuestos naturales 


Cuando una persona quiere saber mas sobre el medio ambiente donde vive, algunas de sus preocupaciones 
son: 


e „Cuál es la calidad del agua que bebemos y el aire que respiramos? 

e Qué tan limpia es el agua del lago? 

e ¿Qué tipo de residuos tóxicos hay en un vertedero cercano o en un acuífero, y cuáles son sus niveles 
de concentración? 

e ¿Qué causa la proliferación de algas o la muerte de los peces? 

e Es seguro comer pescado de un cuerpo de agua, por ejemplo: la bahía de Chesapeake o el lago 
Michigan? 

e ¿Contienen pesticidas las frutas y verduras que consumimos? 


Con el fin de disponer de esta información, los parámetros que definen el nivel y tipo de contaminación 
deben ser evaluados; por lo tanto, los científicos y técnicos tienen que encontrar las mejores herramientas de 
análisis químico que identifiquen a los contaminantes potenciales existentes. También requieren determinar 
sus propiedades, particularmente aquellas que afectan el destino, transporte, biodisponibilidad, toxicidad y 
estabilidad/degradación de los componentes químicos de la muestra. Herramientas como éstas pueden ser 
consideradas como parte de la química ambiental. 

Entonces, la química ambiental está relacionada con los métodos necesarios para determinar, en una 
muestra compleja, la presencia de contaminantes y sus productos de transformación de concentraciones 
altas a muy diluidas e incluso trazas. Esta química, enfocada en el análisis de contaminantes ambientales o 
compuestos naturales, tiene preocupaciones especiales: 


a) Debe tener una muestra ambiental verdaderamente representativa. 

b) Debe identificar y evitar posibles fuentes de contaminación de la muestra. 

c) A menudo se necesita un método muy eficaz para la extracción o separación, y la concentración para 
alcanzar niveles de detección, especialmente en la medición de concentraciones extremadamente 
bajas o trazas del analito. 

d) Debe separar o identificar un compuesto determinado en una mezcla compleja de compuestos o ma- 
triz, teniendo en cuenta las innumerables interacciones con otros compuestos presentes en la muestra 
y teniendo en cuenta que pueden interferir con el método. 

e) Dados los muchos análisis que deben ser normalizados, es casi seguro que la validación de los resul- 
tados será necesaria. 


Un ejemplo de una extracción y una secuencia de reacciones para el análisis de una matriz de muestra de 
suelo se presenta en la figura 1.3. 


S py cts ima 


Fracción soluble Fracción reducible Fracción oxidable 
en ácido 


(Por ejemplo: (Por ejemplo: 


(Por ejemplo: óxidos de Fe y Mn) materia orgánica y 
carbonatos) sulfuros) 


Figura 1.3 Línea representativa de un análisis para muestras de suelo ambientales. 


El siguiente es un ejemplo de un proceso químico típico —en forma esquemática- utilizado para el análisis 
de una muestra de aguas residuales con el fin de determinar la presencia de materia orgánica o fracción oxi- 
dable a través de la medición de la demanda química de oxígeno (DQO) que es un parámetro muy común 
en la evaluación de la contaminación del agua: 


a) Digestion de la muestra con dicromato en medio acido: 
Materia orgánica (C H,O) + Cr,O,* + xH* — aCO, a 2Cr* + yH,0,, (1.1) 


b) Titulación del exceso de dicromato con Fe** —como sulfato ferroso amónico— después de la oxidación 
del carbono de la materia orgánica. 


Cr, O7 + 6Fe% + 14H* — 2Cr™ + 6Fe™ + TED, (1.2) 


Estas son reacciones químicas que se utilizan comúnmente en el análisis ambiental. 


1.4 Química aplicada al tratamiento 
y remediación de la contaminación 


La química ambiental también se puede aplicar para el tratamiento de los residuos y para prevenir y reducir 
el impacto de determinadas descargas en el medio ambiente. Un conocimiento básico de la química permi- 
tirá una comprensión más detallada de procesos como el tratamiento de aguas y aguas residuales, el control 
de la contaminación del aire y la gestión de residuos. 

La química es una de las herramientas esenciales para la transformación de los desechos peligrosos y 
tóxicos en sustancias menos agresivas o para la separación de estas sustancias tóxicas, peligrosas y, en oca- 
siones, valiosas. El propósito de la separación de residuos es para recuperarlos, reciclarlos o para hacerlos 
insolubles a través de reacciones de precipitación o por medio de una fijación o proceso de solidificación 
con el fin de reducir su movilidad y disminuir el riesgo de contacto con las personas. 

La química también es utilizada para transformar desechos complejos —aunque biodegradables— en pro- 
ductos más simples que puedan ser fácilmente incorporados en el ciclo biogeoquímico de los elementos. A 
menudo se utiliza para imitar procesos químicos y bioquímicos naturales en circunstancias controladas por 
los humanos. En condiciones óptimas, estos procesos son cinéticamente favorables, logran altas eficiencias 
y la terminación de las reacciones se da en tiempos más cortos en comparación con las velocidades de cam- 
bio naturales correspondientes. Idealmente, esto lleva a descargas que pueden ser fácilmente asimiladas por 
las redes y ciclos naturales. 

Cuando un tanque con fugas ha contaminado un sitio o un acuífero u ocurre un derrame accidental, la 
única opción es la remediación, esto es, limpiar el sitio o cualquier otro espacio ambiental que fue contami- 
nado. Esta remediación a menudo tiene lugar mediante la aplicación de procesos químicos para transformar 
las sustancias indeseables ya sea en el sitio o fuera de él, por ejemplo: mediante la extracción normal y 
técnicas de tratamiento, usando reacciones bioquímicas con microorganismos, oxidación química, estabili- 
zación u otras tecnologías avanzadas. 

Haciendo referencia al ejemplo anterior, un proceso químico para la remediación de sitios contaminados 
con percloroetileno y tricloroetileno es la oxidación de estos contaminantes con permanganato de potasio, 
peróxido de hidrógeno u ozono. Los productos finales serán CO,, Cl, Cl, y H,O, los cuales reaccionarán 
para producir HCIO y HCl, más Mn” y MnO, como subproductos de la oxidación del permanganato. Tales 
productos representan un riesgo mucho menor que los contaminantes originales, cuando no ninguno. 


1.5 Química verde 


Muchas de las situaciones indeseables antes mencionadas pueden evitarse mediante una selección juiciosa 
de procesos ambientalmente más amigables. Es aquí donde la química verde se convierte en una cuestión 
esencial. 

¿Qué es la química verde? Es la herramienta química utilizada para diseñar una reacción, proceso o nuevo 
material benigno para el medio ambiente. Es la química aplicada en la prevención de la contaminación y 
minimización de residuos. 

En el diseño y desarrollo de nuevos productos y procesos, los requisitos ambientales claves que se deben 
observar o que son una prioridad para la química verde son: 


e Utilización de materiales reusables o reciclables, evitando asi el consumo de recursos naturales no 
renovables como materia prima. 

e Reducción y sustitución de algunos de los reactivos y solventes nocivos que se utilizan en la indus- 
tria. 

e Reducción del consumo energético. 

e Reducción de la pérdida por disipación de los residuos, con el objeto de tener cero descargas. 


e Reducir las amenazas a la ecología y a la salud humana. 
e Reducción de los riesgos para la seguridad. 


Una industria química sustentable se caracteriza por el empleo de procesos químicos verdes, donde todos 
los puntos mencionados se toman en cuenta o donde existe un reciclaje total de los materiales o sustancias 
intrínsecamente tóxicas o peligrosas y un reciclaje casi total de los demás materiales no peligrosos, por 
ejemplo: agua, plástico y metales, que pueden constituir un problema ambiental por el agotamiento de los 
recursos, la contaminación y el consumo adicional de energía. 

Un reto importante para la química verde recae en el gran porcentaje de productos químicos: revestimien- 
tos, plaguicidas, pigmentos, floculantes, detergentes, combustibles y otros, donde el reciclaje es inviable 
debido a razones químicas, económicas o técnicas. 

Con la aplicación de nuevas tecnologías verdes, los procesos llenos de pérdidas pueden hacerse más 
económicos y respetuosos con el medio ambiente. Por ejemplo, es posible el uso de biosíntesis o trans- 
formaciones catalíticas —con biocatalizadores u otros catalizadores que sean altamente selectivos— que se 
llevan a cabo en condiciones de reacción leves; estos procesos ahorran energía y proveen alta selectividad 
estructural, lo que reduce los subproductos. 

La importancia de la reducción de residuos mediante el uso de un catalizador químico se puede ejem- 
plificar a través del uso de N-metilimidazol como catalizador en la etapa de lixiviación en la extracción de 
oro de los minerales en la industria minera. El cianuro —una sustancia tóxica que presenta un importante 
riesgo para la salud— se ha utilizado tradicionalmente para estos procesos. Por ejemplo, en 1999 se produjo 
una fuga en una instalación en Rumania desde un tanque de almacenamiento de cianuro hacia el río Rin 
que mató a miles de peces. Un signo esperanzador es que los científicos de DuPont han sido capaces de 
reducir considerablemente la cantidad de cianuro de sodio y el tiempo de reacción necesario en el proceso 
de lixiviación del oro mediante el uso de algunas partes por millón del activador imidazol que aumenta 
dramáticamente las tasas de recuperación. 

En algunos casos, las reacciones verdes se basan en materias primas procedentes de recursos renovables 
que producen compuestos de alta pureza; otra opción verde es el uso de fluidos supercríticos, los cuales son 
sustancias más benignas —por ejemplo: agua, dióxido de carbono e hidrocarburos no halogenados de bajo 
peso molecular— que se pueden emplear como disolventes para procesos de separación o como medios de 
reacción, y que se pueden recuperar fácilmente de la mezcla de productos para ser posteriormente recicla- 
dos. También podemos incluir aquí el uso de sistemas iónicos de sales no volátiles, las cuales se funden a 
temperatura ambiente y actúan como solventes o incluso tienen una doble función (catalizadores y solven- 
tes), sin el riesgo de vapores no deseados; estos solventes iónicos reemplazan a los solventes orgánicos más 
peligrosos, volátiles y caros que se usan tradicionalmente. 

Otras tecnologías que se aplican en la prevención de la contaminación incluyen procesos electroquími- 
cos, que normalmente tienen lugar en condiciones de reacción leves y pueden ser altamente selectivos; por 
lo general son rentables para volúmenes bajos de productos de alto valor, aunque su competitividad general 
en procesos de alto volumen debe ser analizada como lo requiera cada caso. 

Otra alternativa verde es el uso de procesos fotocatalíticos, los cuales involucran la activación fotoquí- 
mica de semiconductores que actúan como catalizadores de procesos redox que transforman, de manera 
eficiente, a contaminantes orgánicos e inorgánicos en otras sustancias menos peligrosas. 


1.6 Importancia de la química ambiental 


Como se indicó anteriormente, el conocimiento de la química ambiental es esencial para comprender lo 
que sucede en la naturaleza, así como para predecir el destino y las reacciones químicas que pueden sufrir 
tanto los compuestos naturales como los contaminantes artificiales; para la comprensión de sus interac- 
ciones, para predecir lo que puede suceder a ciertos compuestos si se les descarga en el ambiente, y si los 
organismos —humanos o no- entran en contacto con ellos. También es fundamental conocer cuáles son 
las transformaciones abióticas, las vías metabólicas u otras transformaciones biológicas llevadas a cabo 
por microorganismos que se desarrollan en diferentes condiciones ambientales, por ejemplo: aeróbicas o 
anaeróbicas. 

Reacciones como la disolución, la hidrólisis, la precipitación, la fotólisis, la adsorción/desorción, oxida- 
ción, la reducción, el intercambio iónico, la formación de complejos, la biodegradación, la polimerización 
y otras que tienen lugar en el medio ambiente, pueden afectar la solubilidad de los contaminantes y, por 
lo tanto, su movilidad, especiación y toxicidad; esto, a su vez, puede definir en gran medida la dispersión, 
biodisponibilidad y el riesgo asociado a ellos. 


Algunos ejemplos de lo anterior incluyen: 


e La solubilidad de los compuestos de Fe(II) y de Mn(II) puede reducirse en gran medida por la oxida- 
ción a Fe(II) y Mn(IV), respectivamente. 

e La biodisponibilidad y toxicidad del cobre, selenio y arsénico para algunos organismos acuáticos es 
más alta en su forma inorgánica, pero no en la presencia de ciertos agentes quelantes o complejos 
organometálicos. 

e La toxicidad de los compuestos de Cr(VI) puede ser reducida en gran medida por la simple reducción 
a un estado de oxidación menor: el Cr(III). 

e Los óxidos de hierro en minerales o en depósitos se pueden disolver por acción de la luz en presencia 
de ciertos compuestos (ligantes), pero no en su ausencia. 


Estos y otros ejemplos se discuten de forma más profunda a lo largo de este libro. 

La química ambiental también provee la introducción de datos para la evaluación del riesgo y estudios de 
tratabilidad, y determina el nivel requerido de la calidad ambiental o del control necesarios para un sistema. 
Todos estos factores son particularmente importantes al tomar decisiones rentables sobre los tratamientos 
de descarga, la gestión de riesgos, o en la determinación del impacto ambiental de mitigación o medidas 
de rehabilitación. 

En los siguientes capítulos se verá, desde el punto de vista químico, cuáles son las principales reacciones 
que tienen lugar en los procesos mencionados anteriormente; lo cual nos ayudará a entender lo que está 
sucediendo en y para nuestro medio ambiente, con y sin intervención humana. 
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2 FUNDAMENTOS DE QUÍMICA 


PARTE A 


De la descripción global del capítulo 1, queda claro que muchos principios de la química están involucrados 
en la discusión de fenómenos ambientales. Los siguientes dos capítulos se dedican a varios de estos princi- 
pios, principalmente los siguientes: equilibrio químico, reacciones ácido-base, reacciones redox, complejos 
y formación de complejos, cinética química, procesos fotoquímicos y radioactividad. Los primeros tres 
serán estudiados en este capítulo, y los demás en el siguiente. 


2.1 Equilibrio químico 


Las transformaciones químicas pueden ser de naturaleza reversible o irreversible. Las reacciones irreversi- 
bles se pueden escribir de la siguiente manera: 


aA + bB =>cC+dD (2.1) 


donde a, b, c, d son los coeficientes estequiométricos de cada especie que participa en la reacción (A y B 
son los reactivos, C y D son los productos). Una reacción es reversible cuando la reacción sucede de la mis- 
ma manera, y después los productos “reaccionan” y se forman los reactivos. Esto puede ser escrito como: 


aA+bB = cC +dD (2.2) 


Las dos flechas indican la naturaleza bidireccional de la reacción. Todas las especies involucradas en el 
equilibrio reaccionan hacia delante y hacia atrás hasta que el sistema llega a su equilibrio natural, es decir, 
hasta que la energía libre de Gibbs de los reactivos y de los productos es igual. En este punto se logra un 
equilibrio dinámico, ya que la reacción global no se detiene pero las velocidades de reacción hacia delante 
y hacia atrás se igualan. De forma experimental se ha encontrado que, sin importar la concentración ini- 
cial de reactivos o productos, el sistema siempre llegará al equilibrio en soluciones ideales (ver el párrafo 
siguiente) cuando el producto de las concentraciones molares de los productos (elevados a sus respectivos 
coeficientes estequiométricos), dividido entre el producto de las concentraciones molares de los reactivos, 
también elevados a sus respectivos coeficientes estequiométricos, sea constante. A esta proporción se le 
llama constante de equilibrio, K. En una solución acuosa de especies disueltas, esta constante es dada para 
la reacción 2.2 por la expresión 


K=[C]"[D]*/[A4]* [BJ (2.3a) 
a, [PJ 
o, en general, K= n [R] (2.3b) 


donde el símbolo z indica la multiplicación de todos los términos de concentración iésima y jésima invo- 
lucrados, y [P], [R] representan las concentraciones molares de los productos y reactivos, respectivamente, 
elevadas a sus coeficientes estequiométricos correspondientes. 

Como previamente se mencionó, la K se define para soluciones ideales, que son aquellas donde las espe- 
cies involucradas se comportan como si muy poca o ninguna interacción existiera entre ellas o con el sol- 
vente. Una medida de la “desviación” de la idealidad es el coeficiente de actividad, y; mientras más cercano 
esté a la unidad, las soluciones se comportan de manera más “ideal”. Al producto de este coeficiente y de la 
concentración molar de la especie referida i, se le llama su actividad y se da por 


a,=¥, lil (2.4) 


Si la solución no es ideal, una nueva K (llamada K’) se define para el equilibrio descrito en la ecuación 
2.2 como 


K'=a<a,*/a,a,° (2.5a) 
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La’, JP 
o, en general, K'=r, - (2.5b) 
i [aRt 


donde a, a," representan las actividades de los productos y reactivos, respectivamente, elevados a sus 
coeficientes estequiométricos. Entonces se deduce que 


g- ICT VIDT (Y % |, (cl tor 
[AY [BT (Y Y ) [al [BT (2.6) 


Puede notarse que el último término a la derecha es igual a K. El término anterior a él contiene los 
coeficientes de actividad (y), y depende de la concentración, las cargas y la naturaleza de las especies 
involucradas. En soluciones donde se dan interacciones fuertes entre las especies disueltas, el valor de 
estos coeficientes disminuye significantemente por debajo de la unidad. Por ejemplo, se evaluaron los si- 
guientes coeficientes de actividad (entre paréntesis) en el agua de mar: a) iones monovalentes, Na* (0.76), 
HCO, (0.68); y b) iones divalentes, Ca” (0.26), CO,” (0.20). Para simplificar, se asumirán condiciones 
ideales para las reacciones descritas a través de este libro. Sin embargo, el lector ya está consciente de las 
desviaciones de la idealidad con que se puede encontrar, y el tipo de errores que se pueden tener al usar 
este método simplificado. Se pueden usar mejores (y un poco más complicadas) aproximaciones; se inclu- 
yen referencias al lector si desea realizar dichos cálculos (ver, por ejemplo, los libros de Ramette, 1981 o 
Stumm y Morgan, 1996). K' es entonces una constante cuyo valor depende de estos factores, es decir es una 
constante condicional. 


2.1.1 Valores y cálculos de equilibrio 


Para dar una idea de la posible magnitud de K, podemos citar algunos valores extremos que puede tener: 
por ejemplo, desde 10”, como sucede en la descomposición del N, en su forma gaseosa a átomos de nitró- 
geno, hasta 10°”, como en la formación de un complejo de Ag con seis ligantes de tiosulfato. En solución 
acuosa los valores más comunes para K están en el rango de -10%% a 10% (es decir, productos de solubili- 
dad, formación de complejos, constantes de disociación, etc.). La magnitud de K significa el alcance de la 
reacción. 

Cuando están presentes sólidos o gases en una reacción como productos o reactivos, se utilizan fracciones 
molares o presiones parciales, respectivamente, como una medida de su concentración. Si el sólido es puro, con 
un componente de una sola fase, su fracción molar es igual a la unidad; de igual forma, la fracción molar del sol- 
vente, que es prácticamente la unidad en soluciones muy diluidas, se usa como medida de su concentración. 

En este libro se utiliza la convención de que aquellos iones cuya fase no se especifica, están en fase 
acuosa; de la misma forma, se asume que el agua está en fase líquida a menos que se especifique de otra 
manera. 


Ejemplo 2.1 Escriba la expresión del equilibrio para los sistemas de reacción siguientes. 
1. Solubilidad de la calcita 
CaCO,, = Ca” + CO,” 
Respuesta: 
K = [Ca*][CO,*] 


CaCO, (y eS un sólido; por lo tanto, su fracción molar es la unidad y no está incluida en la expresión 


del equilibrio. En este ejemplo, K se denomina producto de solubilidad, Ky 


2. Disolución de goetita en agua ácida 


FeOOH,, + 3H* = Fe™ + 2H,O 
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Respuesta: 
K = [Fe*)/[H'} 
Ya que el agua es el solvente, su fracción molar se considera la unidad. Como el FeOOH es un sólido, 
se aplica la misma consideración. 
3. Disolución de amoniaco atmosférico 
NH, p + nHO = NH, 


Respuesta: 


K=[NH,, J/[NH, ] 


3(aq) 3(g) 


Cuando la presión parcial del gas amoniaco (p,,, ) es usada en lugar de su concentración molar, la 
.z ez 3 , 
expresión también se llama constante de Henry (ver capítulo 6). 


4. Una reacción entre un ión metálico (aceptor de pares de electrones, ácido de Lewis) y una base 
de Lewis —donador de pares de electrones). Por ejemplo, la formación de complejos (ver capítulo 
3): 


Fe* + 4Cl = FeCl; 
Respuesta: 
K = [FeCl* ] / [Fe**][Cl]* 


Esta es una constante de acomplejamiento. 


5. Autodisociacion (autoionizacion) del agua 
H,O = H' + OH 


Como se discutió previamente, usaremos H* en este libro para designar a los protones solvatados, los 
cuales en la realidad existen principalmente como ¡ones hidronio, H,O”. 


Respuesta: 
K=[H'"][0H] 


Esta es llamada constante de disociación del agua, K_, (su valor a 25° C es 1 x 107%), 


Cuando los valores de concentración de las especies que aparecen en el equilibrio se conocen, el cálculo 
de la constante de equilibrio es una tarea fácil. De igual forma, cuando se conoce la constante de equilibrio, 
frecuentemente se pueden calcular las concentraciones de equilibrio. Ver ejemplos 2.1 a 2.4. 


Ejemplo 2.2 Calcule la concentración al equilibrio de [OH] en una muestra de agua donde [H] = 10° M. 
Respuesta: 


K=10"* = [H*][0H] 
[OH] = 10"4/ [H*] = 10° M 


Ejemplo 2.3 Calcule la solubilidad del CaSO, asumiendo que el equilibrio de solubilidad es el único 
presente en este sistema de agua/sal; aquí, k= 103, 


Respuesta: 


CaSO ie Ca + 50> 


K, = 108° =[Ca*][SO*] 


sp 
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Dado que las concentraciones del catión y el anión son iguales (llamémosle x), entonces 


K, x’, y x = 102%” = 0.00112 mol/L 


Ejemplo 2.4 Calcule la solubilidad de amoniaco atmosférico en agua, sabiendo que la constante de equi- 
librio o constante de Henry, K,, = 10'75 (para presiones parciales en atmósferas y concentración acuosa 
en moles/L). La presión parcial del amoniaco atmosférico puede considerarse como 5 x 10° atm. 


Respuesta: 
Ya que NH, a + nH,O = NH 


3(aq) 


K= K,, = [NE ao] IPs, 


Entonces, [NH ag] = K; Pyy, = 1017 (5 x 10°) =2.8 x 107M 
3 


2.1.2 Equilibrio de reacciones de intercambio: 
sistemas del tipo ML / ML, ,/.../ ML/M 


Los sistemas acuosos donde una especie química (llamémosle L) es “intercambiada” son muy comunes, y 
el estudio del equilibrio involucrado es crucial para comprender su comportamiento. Por ejemplo, cuando 
un ácido monoprótico es disuelto en agua, existe el siguiente equilibrio: 


HA o = Hag t A (2.7) 


(aq) (aq) 


Para una discusión sobre la hidratación de H*, ver la reacción 2.9c. 

El ácido (HA) se denomina el donador, la base (A>) es el aceptor, y H* es la especie o partícula inter- 
cambiada. Debido al amplio rango de concentraciones en el que se pueden encontrar las partículas inter- 
cambiadas, comúnmente se usa una definición logarítmica. En general, si la partícula intercambiada es X, 
entonces, 


px = - log a, (2.8) 


donde a, es la actividad de la partícula intercambiada. Como fue discutido anteriormente, usaremos con- 
centraciones molares en lugar de actividades. Por lo tanto obtenemos 


px = - log [X] (2.9a) 


Tal vez la aplicación más común para dicha definición es el potencial de hidrógeno, o pH, definido 
como 


pH = - log [H'] (2.9b) 
Nótese que H" reacciona con H,O para formar H,O* (hidratación de protones) de la siguiente manera: 


H'+H,0, = HO  K,=[H,0/[H'] (2.9c) 
Puesto que se conoce que las concentraciones de equilibrio de H* y H,O* son iguales (ver Stumm, 1996) 
y la actividad de H,O en soluciones diluidas (y su fracción molar) es la unidad, entonces la constante de 
hidratación, K,,= 1. Así, en este libro se utiliza la convención de usar H”, o simplemente, H* para repre- 
sentar el ión de hidrógeno acuoso. 


(aq? 
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El equilibrio de intercambio previamente discutido también se aplica a los complejos metálicos donde ocu- 
rren reacciones generalizadas entre un ión metálico, M, y un ligante, L; como: OH’, NH,, CI, etc. (ver la 
definición de complejos metálicos en el siguiente capítulo). Esta reacción puede escribirse como 


ML= M+L (2.10) 


De la misma manera, ML es el donador, M es el aceptor y L es la partícula intercambiada. Los cálculos 
del equilibrio se resuelven de la misma manera que en los casos anteriores. 

Sin embargo, cuando el donador y el aceptor pueden intercambiar más de una partícula, se plantea la 
siguiente situación (se asume que todas las especies están en fase acuosa): 


M+L = ML K= (2.11) 
pe - ML] 

ML+L=ML, K,= ima] (2.12) 
kie - ML] 

ML, +L =ML, K;= MLI (2.13) 

ML,,+L=ML, K [m,] (2.14) 


"Ie, Jo] 


Aqui, las constantes representan constantes de equilibrio de la formación de complejos. El equilibrio 
resultante de esta serie también puede ser considerado como el equilibrio global. Por ejemplo, si tres par- 
tículas L son intercambiadas 


_ [ML] (2.15) 


-MEF 


Aqui, la constante de equilibrio es una constante global, K.... Normalmente a las constantes globales se 
les simboliza como betas; en este caso sería escrito como Jx. ¿Cómo pueden calcularse éstas a partir de 
las ecuaciones individuales? 

Si se suman los primeros tres equilibrios, se obtiene el equilibrio global. Después, se multiplican las cons- 
tantes de equilibrio (¡no se suman!). En otras palabras, -x = II, K, En este caso, Jog = K, K, K, 

La ecuación generalizada de la serie previamente descrita es la siguiente 


ML, + (j-)L=ML, parai€(0,1,2,...(j-1) y ¡€ (1, 2,...n) (2.16) 


M+3L=ML, Kg; 


y la constante de equilibrio correspondiente es 


ML,@ -ÜL [M L] (2 17) 
K MI j = Jo! 
(MIL) 


donde el subindice en la constante se refiere al complejo formado en la reaccion, y el superindice contiene 
a las especies iniciales y el numero de ligantes que participan. Los valores de la constante de equilibrio 
definen la distribución de las especies en solución acuosa. 

En otras palabras, las especies con las constantes de formación más altas son las que predominan, mientras 
que las que tienen constantes bajas puede ser que ni siquiera existan. Uno puede determinar el valor de la con- 
centración necesaria del ligante para obtener la estequiometría deseada del complejo (o la estequiometría de 
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un complejo que es necesaria para obtener dicha concentración del ligante) simplemente al tomar el logaritmo 
de ambos lados, y resolviendo para la función de concentración de ligante (pL) de la siguiente manera: 


a 1 5 ML, { j-i) L 1 > ML, 
pL- (eK ) taste | ey) 


Una representacion grafica del equilibrio involucrado en este tipo de sistemas se da al graficar las frac- 
ciones molares de las especies conteniendo a M vs. pL. A esto se le llama un diagrama de distribución de 
especies químicas; el cual puede ser calculado al definir ecuaciones de distribución de las fracciones mola- 
res, f de la especie M en función de la concentración de L de la siguiente manera (ver ejemplo 2.5): 


Š [M] 
Ju = iM] + [M+ [ML,]+...+ [ML, (2.19) 


a Mi 

y “Mt [M] + [ML] + [ML )] + ... + [ML,] (2.20) 
f, = IML] -f Ke" (Ly 221 
24 [M] + [ML] + [ML,]+...+[ML,] + 4%, 221) 

para jEe(d,2,..,n) 


Estas funciones son monotónicas (es decir, se incrementan o se reducen de manera continua) respecto a 
[L] (o a pL) para la primera y última especies involucradas en el equilibrio; muestran un máximo para la 
especies intermediarias (llamadas anfolitos). Los diagramas de distribución de especies químicas resultan- 
tes se pueden construir fácilmente al introducir estas ecuaciones en una hoja de cálculo como Excel (ver 
ejemplos 2.5 y 2.6). Se pueden encontrar ejemplos típicos en la literatura educacional, y se encuentran 
disponibles varios programas para realizar estos cálculos (ver, por ejemplo, Kim, 2003). 


Ejemplo 2.5 


a) Deduzca dos ecuaciones para calcular f,, y f Únicamente en función de [L] para un sistema donde 
solo un producto (ML) es formado a partir de M y L. 


b) Seleccione un ácido monoprótico y busque su constante de disociación ácida correspondiente (por 
ejemplo: en libros de química analítica). 


c) Grafique los resultados para pL = 0 hasta pL = 14. Nótese que en este ejemplo pL = pH. 


Respuesta: 


[ML] 


[MJ[L] 


M+L2ML K= 


[M] [MJ _ 


f= S = [M] 1 
Y [mM] +[ML] [M] + KIMIL] [M]Q +KIL]) (1 + KIL) 
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Si K[L] = x, entonces 


De igual manera, 


[ML] K|m]lL] K[M][L] kia] _ x 


~[m]+[ML] [M] + x[M][L] [M]a+K[L) — a+K[L) a+» 


Í ML 


Notese que en cualquier punto, hat tig =) 


b) Seleccionando el ácido acético, CH,COOH (abreviado como HOAc) como ejemplo. Éste tiene un 
pK, = 4.76. 


c) Calculando y graficando f,, = fos. Y fur = froae Se obtiene el diagrama siguiente. (Nótese que las dos 


Ac 
funciones cruzan exactamente en 0.5, ya que for. + fone = 1): 


c 
:2 
[a] 
O 
© 
— 
pra 


17 


Ejemplo 2.6 Calcule y dibuje el diagrama de distribución de especies químicas para el sistema 
Cu(ID-NH,, usando los siguientes valores logarítmicos para las constantes globales de los cuatro equi- 
librios involucrados: 4.10, 7.60, 10.50 y 12.50. Aqui, pL = pNH, y M = Cu”. 


Respuesta: 


Diagrama de distribución 


Fracción 


12.00 


2.2 Reacciones ácido-base 
La autoionización del agua pura ocurre debido a la colisión de dos moléculas de agua: 
2H,0 = H,O* + OH” (2.22) 


Como se mencionó previamente, en este libro se sigue la convención de usar H'a 0 simplemente, H* 
para representar al ión hidrógeno acuoso. Entonces, para simplificar la ecuación 2.22, escribimos esta reac- 
ción como la disociación de una molécula de agua: 


H,O = H* + OH- (2.23) 
Con una constante de disociación definida como 
K = [H'][0H] (2.24a) 
A 298 K (25°C), su valor es de 1 x 10-4, Ya que [H*] = [OH] = V(1 x 1074) = 1 x 107, se obtiene 
pH = - log [H] =7 (2.24b) 


A temperaturas más altas, la colisión de moléculas de agua se facilita y la constante de equilibrio aumen- 
ta. Sin embargo, la concentración de iones hidrógeno se mantiene constante, y, por lo tanto, la de iones 
hidróxido también. 


Ejemplo 2.7 Varios parámetros fisicoquímicos varían con la temperatura. Por ejemplo, a 100°C, el pH 
del agua pura es cercano a 6. En estas condiciones, 


a) Calcule [H*] 


b) Calcule [OH] 
c) ¿El agua es ácida, neutra o básica a 100°C? ¿Por qué? 


d) ¿Por qué su pH no es de 7.00? 


Recuerde que K, = [H*] [OH] = 10° a 25°C. 


Respuesta: 

a) pH = - log [H*] = 6. Entonces, [H*] = 10°. 

b) K'” = [H*] [0H] = 10” 

Como [H*] = 10°, entonces [OH] = 10? / 10° = 10°. 
c) Como [H”] = [OH], el agua sigue siendo neutra. 


d) El pH no es de 7.00, ya que a temperaturas mayores, más enlaces se rompen y dan como resultado 
una mayor concentración de [H*] y [OH]. 


2.2.1 Características acido-base de especies químicas comunes 


Nunca se encuentra agua pura en la naturaleza. Generalmente contiene diferentes especies químicas, que 
cambian sus características. El pH de un sistema acuático se determina por el tipo y la concentración de las 
especies predominantes (ácidas, básicas o neutras) presentes en el agua. 

Los ácidos y bases (fuertes y débiles) obviamente contribuyen de acuerdo a su propia naturaleza a la 
acidez/basicidad del medio acuoso. Las sales también pueden contribuir, dependiendo de su composición, 
como se muestra en las siguientes tablas. 

Nota: Las bases conjugadas son los aniones generados por los ácidos cuando se disocian de acuerdo a 
sus reacciones de equilibrio. Mientras más fuerte sea un ácido, más débil es su base conjugada y lo mismo 
sucede con las bases fuertes. Del mismo modo, los cationes hidratados pequeños y altamente cargados, el 
Al(HB,O),* por ejemplo, atraen densidad electrónica del oxígeno presente en el agua. Como resultado, el 
enlace H — O se debilita y puede liberar más fácilmente al protón, acidificando la solución. 

Por lo tanto, pueden ocurrir muchas combinaciones en una sal, como se muestra en las tablas 2.1 y 2.2. 


Tabla 2.1 Contribución de cationes y aniones a las características ácido/base de soluciones acuosas 


Tipo Característica Ejemplo Afinidad por Produce Contribución al pH 
OH H+ OH 

Cation Conjugado de una Nat No No No Neutral 
base fuerte 
Conjugado de una NH,* Si Si No Acida 
base débil 
Tón metálico con carga | AI(H,O),** Si Si No Acida 
muy alta 

Anion Conjugado de un Cr No No No No Neutral 
ácido fuerte 
Conjugado de un C,H,O, Sí No No Sí Básica 
ácido débil (acetato) 
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Tabla 2.2 Sales y sus efectos en el pH de soluciones acuosas. 


Cation Ejemplo Anion Ejemplo Sal Contribución del Solución 
— mg resultante 
Catión Anión 

Conjugado de | Nat Conjugado de | CF NaCl N N N 
una base fuerte un ácido fuerte 
Conjugado de | Nat Conjugado de | C,H,O, NaC,H,O, N B B 
una base fuerte un ácido débil 
Conjugado de | NH," Conjugado de | CF NH,Cl A N A 
una base débil un ácido fuerte 
Conjugado de | NH; Conjugado de | C,H,O, NH,C,H,O, A B * 
una base débil un ácido débil 
Ion metálico AI(H,O),* | Conjugado de | Cl [AI(H,O),JCL, A N A 
con carga muy un ácido fuerte 
alta 
Ion metálico AI(H,O0),* | Conjugado de | C,H,O, [A1(H,O),] A B a 
con carga muy un ácido débil [C,H,0,], 
alta 


Notas: A = ácido, B = básico, N = neutro. 


* Depende de las magnitudes relativas de las constantes de disociación K, y K,, de la siguiente manera: 


Si K, > K,, la solución resultante es ácida. 


Si K, < K; la solución resultante es básica. 
Si K, = K,, la solución resultante es neutral. 


2.2.2 Soluciones amortiguadoras (buffers o tampones) 


Usualmente es necesario prevenir cambios drásticos de pH durante ciertos procesos. Una solución amor- 
tiguadora se resiste a estos cambios cuando se le añaden H* o OH; típicamente contienen un ácido débil 
con su base conjugada (por ejemplo: una de sus sales), o una base débil y su ácido conjugado (o una de sus 
sales). Algunos ejemplos incluyen al ácido acético + acetato de sodio, amoniaco + cloruro de amonio, etc. 
El pH al cual estos amortiguadores actúan se puede calcular fácilmente, como se muestra en el ejemplo 
siguiente. 


Ejemplo 2.8a Se prepara un litro de una solución amortiguadora que es 0.1 M en ácido acético (HOAc) 
y 0.2 M en acetato de sodio (NaOAc). 


a) Calcule el pH de la solución. 


Calcule el pH cuando se agregan 0.01 moles de HCl gaseoso al buffer. Compare este pH con el 
obtenido en el inciso a), es decir, calcule ApH = pH final — pH inicial. 


Calcule el pH cuando se agregan 0.01 moles de HCl gaseoso a 1 L de agua pura en ausencia de aire. 
Calcule el ApH = pH final — pH agua. Compare este resultado con el ApH obtenido en el inciso b). 


Calcule el pH cuando se agregan 0.01 moles de NaOH sólido a la solución amortiguadora inicial. 
Calcule el ApH = pH final — pH inicial. 


e) Calcule el pH cuando se agregan 0.01 moles de NaOH sólido a 1 L de agua pura. Calcule ApH y 
compare este resultado con el ApH obtenido en el inciso d). 


Asuma en todos los casos que el volumen de la solución se mantiene aproximadamente en | L, T = 
25°C, y [H*] = [OH] = 107 en agua pura. 
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Respuesta: 


a) Las especies predominantes son HOAc, OAc’, H*, Na*, OH. En este caso, los iones Na* no parti- 
cipan en la modificación del pH. El HOAc es un ácido débil y, por lo tanto, muy poco de éste se 
encuentra disociado. NaOAc es una sal, y se asumirá que está completamente disociada. H,O es 
una molécula que está poco disociada. Entonces, las especies predominantes en la solución son 
HOAc, OAc’, Na’ y H,O. Como Na’ es muy estable de esa forma, y H,O casi no se disocia, estas 
especies no participan en la modificación del pH de la solución, que depende de HOAc y OAc’. 
Consecuentemente, el equilibrio es el siguiente: 


HOAc = OAc + H* K.=1.8x 105= [bac Jln] 
iS [HOAc| 


HOAc 
Inicial 0.1 


Cambio -x 


Equilibrio 0.1 - x 


Asumiendo que, al ser un ácido débil, [x + 0.2] = 0.2, que [x + 107] = x, y que [0.1 - x] = 0.1, entonces 
1.8 x 10° =0.2x/0.1 
x 0.9 x 10° = [H] > pH = 5.04 


b) Alañadir 0.01 mol de HCI, éste reacciona con el OAc del NaOAc para producir HOAc (conside- 
rando que la reacción es completa) por lo que la nueva [OAc] = 0.2 — 0.01 = 0.19 M. Asimismo, 
la nueva [HOAc] = 0.1 + 0.01 =0.11 M. 


El único H* presente, despreciando la disociación del agua, vendrá del equilibrio de disociación del 
HOAc: 


x, -Paoli 


[OAc ] 


K, =pH -lo 
ph =P °S HOAc] 


[OAc ] 


H = pK, +lo 
PH = pA, S HOAc] 


(ecuación de Henderson-Hasselbalch) 


.19 
=4.714+log 2 = 4.98 
0.11 


ApH = pH, - pH, = 4.98 - 5.04 = -0.06 


El cambio en pH es pequefio. 
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c) Sise agrega HCl 
HCl + H,O = H,O* + Cr 
Como el HCl es un ácido muy fuerte, esta reacción se lleva a cabo completamente, y 
[4,0] = 0.01 M, pH =2 ~. ApH=pH,-pH,=2-7=-5 
Hay un cambio de pH más grande que el obtenido en b). 
Al añadir 0.01 mol de NaOH, la reacción es: 
HOAc + OH = OAc + H,O 
Se puede asumir que esta reacción es completa (es como una titulación). 
La nueva [OAc] = 0.2 + 0.01 = 0.21 M. Asimismo, la nueva [HOAc] = 0.1 - 0.01 = 0.09 M. El 


unico H* presente, despreciando la disociación del agua, vendrá del equilibrio de disociación del 
HOAc. Entonces: 


0.21 


Honk. e 
pH =Ppiy 8009 


ApH = 5.11 - 5.04 = 0.07 
El cambio en pH es pequeño. 
e) Como el NaOH es una base fuerte, se disocia completamente y [OH] = 10? M. 
Entonces, 
[H] = 10? M, y pH = 12 
ApH = 12 -7=+5 
Hay un cambio mas grande de pH que el obtenido en d). 


Para resumir, se puede observar que un amortiguador ayuda a prevenir cambios grandes de pH 
al añadir ácidos o bases a una solución acuosa. 


La amortiguación también puede ocurrir en los siguientes casos: 


a) Cuando una base y una sal ligeramente soluble están presentes (por ejemplo: iones de bicarbonato y 
carbonato de calcio). La reacción que se lleva a cabo cuando se agrega un ácido, es 
CaCO, + H* = Ca” + HCO, (2.25) 
El lector puede escribir la reacción que se llevaría a cabo si se añadiera una base en lugar del ácido 
a esta mezcla amortiguadora. 


b) Cuando dos ¡ones intermediarios de ácidos polipróticos están presentes (por ejemplo: H,PO, y HPO,?). 


c) Cuando las condiciones del sistema son fuertemente ácidas o básicas. En este caso, aunque no esté 
presente el par amortiguador, la variación de pH, al añadir pequeñas cantidades de un ácido o una 
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base, no se distingue. Estas condiciones corresponden a las regiones inicial/final de una curva de 
titulación. 


Se puede observar en el ejemplo anterior que el pH de un medio con amortiguador depende del pK del 
amortiguador principal y es poco dependiente de la concentración. Sin embargo, la concentración de cada 
par conjugado determina la capacidad del amortiguador, que es la cantidad de ácido o base que puede ser 
tolerada al reaccionar inmediatamente sin un cambio significativo de pH. La capacidad del amortiguador 
en el ambiente se discute en la sección 6.3.1. 


2.2.2.1 Definición matemática de la capacidad de amortiguación 


Esta cantidad proporciona la capacidad de un sistema acuoso para resistir cambios de pH al añadirse un áci- 
do o una base. Cuando se grafica la cantidad de ácido A (o base B) agregados por litro de solución (C,, C,) 
vs. el cambio de pH, la pendiente de la curva resultante (curva de titulación) es el índice de amortiguación 
o intensidad del amortiguador, £: 


_ dC; _ dC, 


= = 2.26 
P dpH dpH vee 


En la figura 2.1 podemos observar cómo el indice de amortiguación o intensidad del amortiguador de 
una muestra se determina experimentalmente a partir de datos similares a los de una titulación. Está claro 
que el valor de f en esta gráfica en particular es muy elevado en un pH de 6.2, debido al gran cambio en 
la pendiente. Por esto, en tal punto el sistema tiene una gran capacidad para aceptar una carga ácida sin 
cambiar significativamente su pH. 

10.0 
9.0 
8.0 
7.0 
6.0 
5.0 
4.0 

< 3.0 

2.0 

1.0 

0 2 4 $ 8 n 12 0.0 

pH 0 2 4 pH 6 8 10 12 
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Ca, N 
- dC,/dpH 


a) Gráfica de titulación. b) Primera derivada. 


Figura 2.1 Medición experimental de la capacidad de amortiguación en una muestra de agua. 


Como dC, siempre es una cantidad negativa, mientras que f C; ) siempre es positiva, se utiliza la pri- 
dpH dpH 

mera con un signo negativo para obtener una £ positiva en ambos casos. Ahora deduciremos una expresión 

para f en un sistema amortiguador (simple) en términos de la concentración total de amortiguador, C,, la 

constante del equilibrio principal, K y [Ht]. Usaremos un amortiguador hecho a partir de un ácido débil, 

HA y su base conjugada, A”. 


HA = H*+A (2.27) 
K- [a+ Jla] (2.28) 
A [HA] 
Como C,= [HA] + [A] (2.29a) 
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g -= [E Cr- [HAD 


entonces, A [HA] (2.29b) 
K, [HA] = [H'] C, - [H'][HA] (2.29c) 
y [HA] (K, + [HD) = [H] C, (2.29d) 
Cy |H 

[HA]= cle (2.29e) 

3 C [H+] 
c,-[A ]= K, sH] (2.29f) 

AL Cy [H+] 
[a ]= cre ; i) (2.29g) 
“c. fi- [e] l- al Id) (2.29h) 

K, +H] K, +H 
Ci Ky 

por lo tanto, [A J Kl] (2.291) 


: : dC 
Si se añade una base (BOH) al sistema, F = ) puede ser calculada de la siguiente forma. Primero, la 
p 


condición del balance de cargas debe ser cumplida: 


[B*] + [H*] = [A] + [OH] (2.30) 
Usando [B*] = C,, [OH] = fey y la ecuación 2.291, se obtiene 
Cy + Em [m1] 231) 


+ 
K, +u] f] 
Para calcular el indice de amortiguación, $, podemos usar 


_dCy _ dCy_d[H*| (2.32) 


P= pH ~a[H’] dpH 


Para calcular el primer término, derivamos la ecuación 2.31 respecto a [H']: 


2d 


dC d l H* 
o lt hel ii 


H* 


H* 
H* 


d 


i (2.33) 


El segundo término de la ecuación 2.32 se puede calcular fácilmente: 
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-d{H'] Ky 


=-C¡K (K,+|H a p=1 (2.34) 

Entonces, dC za Cr Ky Kw ) (2.35) 
a[n] ON 

oH --tog[m"]=4,!, inf] (2.36) 


lg pt en 


Entonces, la ecuación 2.32 se reescribe como 


y d[H']/dpH=-2.3 [H] (2.38) 
_dCg_ ( Cr K; Ky 3 

P= gph (ar D H] y a ee) 
22 OK HO], Kw yy. 

y finalmente, B= 24 (Kala) +g E ) (2.39b) 


que es una forma muy conveniente de /$ ya que normalmente se conocen todas las cantidades involucra- 
das. 


Ejemplo 2.8b Un litro de una solución amortiguadora preparada con 0.1 M ácido acético (HOAc) + 0.2 
M acetato de sodio (NaOAc). Grafique £ vs. pH para el intervalo 0 < pH < 14 (vea los datos del ejemplo 
2.8a, donde se explica más a fondo la acción del amortiguador). 


Respuesta: 


Usando 


0.3 
0.000018 
1.00E-14 


Graficamos la ecuación 2.39b y obtenemos 
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2.2.3 Carácter acido/base de los óxidos 


Para un gran número de casos y aplicaciones, un óxido metálico es más importante que el metal en sí. Mu- 
chos óxidos se encuentran así en la naturaleza o se forman espontáneamente; ejemplo: TiO,, que es usado 
en las pinturas blancas y en el blanqueamiento del papel, mientras que otros se producen artificialmente 
a partir del metal; por ejemplo: Al,O,, que protege la superficie del aluminio de la corrosión y daño a la 
superficie; es producido por un proceso electrolítico industrial, y también ocurre en la naturaleza, como es 
el caso del mineral corindón. 

Dado que el oxígeno representa aproximadamente 50% del peso de los elementos que forman la corteza 
de la Tierra, y muchos elementos reaccionan con él para formar óxidos, algunas reacciones de producción 
de óxidos se estudiarán en esta sección, junto con otras reacciones en las cuales los óxidos son reducidos a 
su estado metálico para producir al metal correspondiente. 

Los óxidos binarios solubles pueden ser clasificados por sus características ácido-base como ácidos, bási- 
cos o anfóteros, dependiendo de la naturaleza de la solución resultante de su reacción con agua. Entonces, 
K,O reacciona con agua para producir la base KOH de la siguiente manera: 


K,O + HO, = 2K*+20H (2.40) 


Por lo tanto, se considera un óxido básico, mientras que SO, se considera un óxido ácido ya que reacciona 
con agua de la siguiente manera: 


SO y + ELO, = 2H* + SO? (2.41) 


De estas reacciones se puede observar que K,O transfirió un ión O” (óxido) al H,O, mientras que SO, 
recibió un ión O* del agua. Lux y Flood sugirieron el principio que un ácido es un aceptor de iones óxido 
mientras que una base es una donadora de iones óxido. 

De esta manera, una oxisal puede entenderse como el resultado de la reacción entre un óxido ácido, A, y 
un óxido básico, B. Por ejemplo, 


CaO, + COs = CaCO 


is (2.42) 


3(s) 


ALO, + 31,054, = 2A1(10,) (2.43) 


3(aq) 


En presencia de un óxido básico, el agua se comporta como un óxido ácido y el hidróxido resultante es 
una oxisal: 


Na,O,, + H,O, = 2NaOH (2.44) 


(aq) 


En general, cuando un óxido es iónico y soluble en agua, se producirán iones O? al disolverse; estos iones 
son muy inestables en el agua, como se muestra a continuación: 
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O> +HO, =20H K>10” (2.45) 


o ap 
lo cual genera OH y hace que la solución resultante sea básica. Por otra parte, si el óxido es altamente co- 
valente (como los óxidos de S, N y Cl), el mecanismo de reacción será a través del rompimiento del agua; 
en este rompimiento se puede donar un OH al óxido 
SO,,.. + H,O, = H* + HSO, (2.46a) 


2(g) 
HSO; = H'+SO? (2.46b) 


y la solución resultante es ácida. 


Sin embargo, surge la siguiente cuestión: ¿qué tan covalente tiene que ser un óxido para que sea básico? 
Si el criterio para saber cuando un óxido es iónico o no es la diferencia entre electronegatividades, ¿cómo 
puede predecirse que el Cr (E.N. = 1.66) forme un óxido ácido (CrO,) mientras que el Zn (E.N. 1.65) forma 
un óxido anfótero (ZnO) y el Cd (E.N. = 1.69) forma un óxido básico (CdO)? 

Para responder a esta pregunta debemos pensar en términos de los principios fundamentales de la termo- 
dinámica. Entonces se puede esperar que la reacción entre un ácido y una base fuerte sea altamente exotér- 
mica (libere mucho calor) mientras que entre un ácido y base débiles es poco exotérmica. Si la constante a 
está definida como la tendencia de un óxido binario a aceptar un ión O? (es decir, su acidez en términos de 
Lux y Flood), sería razonable esperar que la reacción entre un óxido ácido, A, y un óxido básico, B, tendría 
un AH’, , Proporcional a la diferencia de acidez al producir una oxisal, C (es decir, A + B = C). 


2.2.3.1 La relación empírica 
La siguiente ecuación fue propuesta y comprobada con los datos termodinámicos (AH”, , en kJ mol”) de 
un gran número de oxisales (Smith, 1987): 
- AH”, y = [a(A) - a(B) (2.47) 
Dicha ecuación aplica a una reacción que estequiométricamente involucra la transferencia de un mol de 
O” de Ba A. Como el agua es un ácido débil, se le ha asignado un valor arbitrario a,, = 0. Esto permite 


el cálculo de los valores de a para los óxidos que se conoce el valor de AH* de su reacción con el agua. La 
tabla 2.3 muestra muchos de estos valores. 


Tabla 2.3 Valores de acidez relativa (a) para algunos óxidos binarios de importancia ambiental. 


Óxido Valor de a 
SO, 10.5 
Mn,O, 9.6 
P,0,(P,0,,) 7.5 
SO, 7.1 
CrO, 6.6 
CO, 5.5 
SnO, 2.2 
SiO, 0.9 
TiO, 0.7 
H,O 0.0 
Fe,O, Ex 
ALO, 2.0 
ZnO -3.2 
FeO -3.4 
MgO -4.5 
PbO -4.5 
MnO -4.8 
CaO -7.5 
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Los valores de a en la tabla 2.3 tienden a disminuir al bajar en un grupo (por ejemplo: Mg, Ca), e in- 
crementar al moverse a la derecha sobre un periodo (por ejemplo: Mg, Al, Si, P, S), que va acorde a la 
tendencia de aceptar un O”. Entonces, un estimado acertado es que los óxidos con a < -5 son básicos; si 
-5 <a<0, éstos generalmente son anfóteros y si a > 0, ácidos. 

Para poder estimar la acidez relativa de un óxido a partir de la acidez relativa de otro y de la oxisal for- 
mada entre ambos, se puede realizar un simple cálculo como en el ejemplo 2.9. 

Ejemplo 2.9 Calcule la acidez relativa (a) del CaO, a partir del valor de AH? de la reacción: 
CaO, FEO y = CaCO, AE 
Nota: Puede usar el valor de a(CO,) de la tabla 2.3. 


Respuesta: 


Para obtener AH”, ,, buscamos los valores de entalpías de formación por separado para los reacti- 
vos y productos de tablas de datos termodinámicos. Entonces 


AH”, (CaO) = -151.9 kcal mol“ 
ARP’, (CO,) = -94.05 kcal mol" 
AH”, (CaCO,) = -288.45 kcal mol“ 


Por lo tanto, 


APP, , = AH", (CaCO,) - [AH?, (CaO) + AH®, (CO,)] = -288.45 - (-151.9 - 94.5) 


= -42.5 kcal mol! (4.18 kJ/1 kcal) = -177.65 kJ mol“ 
Utilizando la ecuación 2.33 y tomando a(CO,) de la tabla 2.3, se obtiene 
AR’, y = [a(CO,) - a(CaO)]?= [5.5 - a(CaO)]? = +177.65 kJ mol” 
y entonces 


a(CaO) = -7.8 


Nota: El valor reportado es de -7.5 + 0.4 (Smith, 1987). 


2.3 Procesos redox 


Los procesos naturales que involucran reacciones redox son muy comunes. Por ejemplo: la oxidación de 
iones acuosos [como Fe(II) a Fe(III)], la oxidación de sólidos, como la pirita: FeS, a SO,?, corrosión de 
metales, producción de H,S a partir de bacterias reductoras de azufre, procesos foto-redox en la atmósfera, 
agua y tierra, etc. Por lo tanto, es importante comprender los conceptos sobre la química redox, y organizar- 
los en tablas y diagramas como los que se presentan en las secciones 2.3.1, 2.3.2 y 2.3.4. 

Una reacción redox implica el cambio en el estado de oxidación de uno o más átomos en los reactivos. 
El caso más común es cuando (al menos como una formalidad) una especie química (átomo, ión, radical 
o molécula) pierde uno o más electrones mientras que otra los recibe. La primera especie incrementa su 
número de oxidación (o estado de oxidación) y se dice que ha sido oxidada, mientras que la segunda reduce 
su estado de oxidación y se dice que ha sido reducida. 

Por ejemplo, en la formación del óxido de calcio a partir de sus elementos 
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Ca, + 40, > CaO,” (2.48) 


Ambos reactivos estan en su estado de oxidación cero; en el producto, Ca tiene un estado de oxidación 
de +2 como resultado de transferirle 2e al oxígeno, que ahora tiene su estado más común de oxidación de 
-2. En algunos compuestos, el O tiene otros estados de oxidación (por ejemplo: en los peróxidos es -1, y en 
los superóxidos es de -1/2). 

Conceptualmente, un proceso redox puede entenderse desde la perspectiva de lo que le sucede a cada una 
de las sustancias involucradas. Para esto, el proceso de oxidación se puede separar del proceso de reduc- 
ción, y la reacción global puede separarse en sus componentes de la siguiente manera: 


Ca? — Ca” + 2e (2.49) 


y YO.) +20 > O> (2.50) 


Cuando se suman estas dos reacciones, el resultado es CaO (es decir, la suma de Ca” y O”), ya que O, 
toma los electrones dados por el Ca. 

Para ilustrar estos conceptos con ejemplos involucrando reacciones en medios acuosos, recordemos que 
cuando un pedazo pequeño de sodio es puesto en agua, se lleva a cabo una reacción vigorosa y altamente 
exotérmica (¡es muy peligrosa!). El sodio reduce el agua a gas de hidrógeno (y iones OH”), mientras que el 
sodio se oxida para formar iones Na’: 


2Na,, + 2H,O = 2Na*+H,,. + 20H” (2.51) 


Por otra parte, los oxidantes fuertes como los iones de Co** pueden oxidar el agua para producir oxigeno 
(e iones H’), mientras que el Co** se reduce a iones de Co”: 


4Co* + 2H,O = 4Co* + O, + 4H* (2.52) 


2(g) 


Como se mencionó, cada una de estas reacciones puede ser divida en una reacción de reducción y una 
reacción de oxidación (llamadas medias reacciones) al poner explícitamente el intercambio de electrones 
de la siguiente manera: 


Reacción (2.51): 


2Na,, = 2Na* + 2e (2.53) 
2H,0, + 2e = H, + 20H (2.54) 
Reacción (2.52): 
4Co** + 4e = 4Co* (2.55) 
24,04 = Ds + 4H* + 4e (2.56) 


Una comparación experimental de la fuerza relativa con la que muchas sustancias donan y reciben elec- 
trones daría como resultado una escala relativa de su potencial de oxidación o reducción. Una escala de este 
tipo existe para sustancias en fase acuosa y es llamada serie electromotriz. 

Se crea una celda electroquímica si cada una de las medias reacciones ocurre en la superficie de un elec- 
trodo en dos soluciones contenidas en diferentes compartimentos de la celda, así que para permitir un flujo 
de electrones entre los compartimientos es necesario un cable (es decir, un conductor electrónico) así como 
iones para fluir a través de un electrolito (es decir, un conductor iónico). A cada solución en equilibrio con 
su electrodo correspondiente se le llama semicelda. Aquí, la dirección del flujo de electrones dependerá de 
la tendencia relativa de cada semicelda de donar electrones a la otra. Esta tendencia puede ser cuantificada 
al compararla con una semicelda de referencia a la cual se le asigna un valor arbitrario. La referencia más 
común es la semicelda de hidrógeno (electrodo de hidrógeno), que incluye una solución de H* 1 M en equi- 
librio con gas H, sobre un electrodo de platino, donde se da lugar al siguiente equilibrio: 

2H*+2e =H (2.57) 


2(g) 


A este sistema se le conoce como electrodo estándar de hidrógeno (SHE). Al potencial eléctrico esta- 
blecido por este equilibrio se le asigna un valor de 0 V; por lo tanto, cuando el SHE se compara con una 
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semicelda compuesta por una especie química disuelta en equilibrio con su forma sólida elemental o un 
electrodo inerte (es decir, un electrodo hecho de material como el platino que facilita el intercambio de 
electrones pero no reacciona con el medio), el potencial eléctrico se puede medir con un voltímetro y se 
puede generar una tabla de potenciales. 

Si las mediciones se llevan a cabo con un voltimetro de alta impedancia que no permita el flujo de corrien- 
te, a 25°C y 1 atm de presión con una concentración 1M de la especie involucrada a un pH =0, la diferencia 
de potencial medida será el potencial del electrodo de la semicelda. A este potencial se le llama potencial 
de reducción o de reducción estándar, E”. Mientras mayor sea la tendencia (o fuerza electromotriz) de una 
especie para transferir sus electrones, el potencial generado será más negativo. En la tabla 2.4 se muestran 
los potenciales estándar de algunas semiceldas redox (no bioquímicas) de importancia ambiental, en orden 
decreciente de habilidad de la especie a la derecha para donar electrones. En otras palabras, el ozono es el 
mejor oxidante en esta tabla, mientras que Fe(OH), es el mejor agente reductor. Las reacciones bioquímicas 
redox también son de mucha importancia, por lo que se analizarán en el capítulo 7. 

La diferencia de potencial entre dos de estas semiceldas (o de sus medias reacciones) es AE” (o simple- 
mente, E°), y representa la fuerza motriz que existe y con la cual se lleva a cabo la transferencia de electro- 
nes. Esta diferencia se relaciona con el cambio de energía libre del sistema y con su constante de equilibrio 
por la expresión 


AG? = - nFE® = - RT In K (2.58) 


donde AG? es el cambio de energía libre, n es el número de electrones intercambiados, F es la constante de 
Faraday (96496 coulombios/mol de electrones), R es la constante de los gases ideales, y K la constante de 
equilibrio. El superindice (°) indica que el sistema está en las condiciones estándar previamente definidas. 
Entonces, el potencial estándar E” es una medida indirecta de AG? (y de K); si E? es positiva para una reac- 
ción de intercambio de electrones, AG” será negativa y, por lo tanto, el proceso será termodinámicamente 
espontáneo. Por otro lado, si E” es negativo, el proceso no será espontáneo. Si E” es cero, el sistema estará 
en el equilibrio y no se apreciará cambio aparente alguno (ver ejemplos 2.10 y 2.11). 


Tabla 2.4 Serie electroquímica que involucra algunas especies de importancia ambiental.* 


Reacción de semicelda E? (V) 
O, + 2H* + 2e = O, + H,O + 2.08 
H,O, + 2H* + 2e = 2H,O + 1.78 
N,O + 2H + 2e = N, + H,O +1.77 
HCIO + H* +e = 4 Cl, + H,O + 1.63 
2NO + 2H' + 2e = N,O + H,O + 1.59 
HBrO +H +e = “4Br,,,. + HO + 1.57 
Mn*+2e = Mn” +1.51 
MnO, + 8H' + 5e = Mn” + 4H,0 + 1.49 
BrO, + 6H* + 6e = Br + 3H,0 + 1.42 
Cl, + 2e = 2Cr + 1.36 
HCrO, + 7H* + 3e = Cr + 4H,O + 1.35 
“2 O, + 2H" + 2e = H,O + 1.23 
Cr,O,? + 14H" + 6e = 2Cr* + 7H,0 + 1.23 
NO, + 4H'+ 3e = NO +2H,0 +0.96 
CIO ja, + € = CIO, + 0.95 
NO, + 3H'+ 2e = HNO, + H,O + 0.93 
Fe* +e = Fe” +0.77 
O, + 2H* + 2e = HO; + 0.68 
I+ 2e = 20 + 0.54 
H,SO, + 4H’ + 4e = S + 3H,O + 0.44 
O, +2H,0 + 4e = 40H + 0.40 


(continúa) 
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Tabla 2.4 Serie electroquimica que involucra algunas especies de importancia ambiental (continuación). 


Fe,O, + 4H* + 2e = 2FeOH' + H,O + 0.16 
S+2H'+2e = HS, +0.14 
2H* + 2e = H, 0.00 

CO, + 2H* + 2e = HCOOH - 0.20 
Fe? + 2e" = Fe - 0.44 
S+2e = S> - 0.48 
S +H,O + 2e = HS-+ OH- - 0.48 
Fe(OH), + e = Fe(OH), + OH- - 0.56 


* Nota: Se omiten los estados fisicos por simplicidad, excepto aquellos que se requieren por claridad. 


Ejemplo 2.10 ¿Será espontánea termodinámicamente la reacción entre Fe metálico y una solución 1 M 
de un ácido fuerte (no oxidante) para producir iones de Fe”? 


Respuesta: 
Las medias reacciones para el proceso son 
Be Z Fe” + 2e 


2H* +2e =H, 


y la reacción total es Fe,, + 2H* = Fe” +H, 
s, 8) 


Como las reacciones de las semiceldas son reacciones de equilibrio, el potencial estandar de cada 
una es la misma, pero con el signo opuesto de su oxidación correspondiente; es decir, de la tabla 2.4, el 
potencial estándar (de reducción) para la primera reacción es -(-0.44) V, mientras que para la segunda, 
E es 0 V. 

Para obtener el cambio total de la energía libre, se calculan los dos valores de AG” para ambas re- 
acciones y después se suman. En esta reacción se transfieren dos electrones, por lo tanto n = 2. Para 
la primera media reacción, AG” = -nFE? = - 2F (0.44V) y para la segunda, AG” = -2F(0) = 0; entonces 
AG? para la reacción global está dado por la suma de ambos valores de AG” = -2F(0.44V) + 0. Este 
procedimiento es válido (E, + E, = E,) sólo sin, = n,. 

Después de reemplazar F, el resultado es -84916.48 mol e (coul/mol e)(V)(Jecoul''/V) = - 84.92 
kJ. Un valor negativo para AG? significa que es posible termodinamicamente que la reacción se lleve a 
cabo por sí sola, es decir, es espontánea (nótese que esto no predice a qué velocidad se llevará a cabo 
la reacción pues eso depende de la cinética, no de la termodinámica). 


En algunos casos, una misma especie química puede oxidarse y reducirse. Por ejemplo, cuando el gas 
o cloro es burbujeado en una solución básica, los productos resultantes contienen al cloro con estados de 
oxidación -1 y +1 (es decir, Cl y ClO’, respectivamente). A este fenómeno se le llama desproporción. La 
reacción se puede escribir de la siguiente manera: 


Cl, + 20H: = CF + CIO + H,O (2.59) 


Ejemplo 2.11 El peróxido de hidrógeno es un componente común del agua natural y atmosférica, y 
participa en muchos procesos redox. Se sabe que es inestable y se desproporciona (descompone lenta- 
mente) aún a temperatura ambiente, en oxígeno y agua: 


2H,O, > 2H,0,, + O», 


20) 


Explique esta inestabilidad (en términos de AG?) con la ayuda de las siguientes ecuaciones (sin ba- 
lancear) en medio ácido: 
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OHO, E” =+0.68 
H,O, > H,O E?}= +1.78 
Respuesta: 


El primer paso es balancear las ecuaciones. 


1) O, + 2H*+ 2e = H,O, E? =0.68 
2) H,O, + 2H* + 2e = 2 H,O E} =1.78 


Como queremos obtener AG? y analizar su signo, invertimos la primera ecuación y se la sumamos 
a la segunda (comúnmente el agua está en estado líquido). 


2H,0, + 2H’ + 2e = 2H,0 + Du 2H + 2e 


Ahora eliminamos los términos comunes de ambos lados y obtenemos 


21,0, = 24,0 + O, 
Dado que el número de electrones es el mismo en ambas ecuaciones, el AG” resultante puede ser 
analizado al restar 


E} - E} =1.78 V -0.68 V=1.10 V 


El signo positivo de AE” implica un signo negativo para AG” (conociendo esto, no necesitamos 
realizar el cálculo). Esto significa que el H,O, es termodinámicamente inestable, ya que su reacción 
de desproporción es espontánea. De hecho, el peróxido de hidrógeno se descompone fácilmente con 
la luz, temperatura o en presencia de iones de diversos metales de transición. 


2.3.1 Diagramas de Latimer 


Como muchos elementos pueden tener más de un estado de oxidación, Latimer creó una forma simplificada 
para resumir los potenciales involucrados en las interrelaciones químicas entre ellos. Estos diagramas de 
Latimer o diagramas lineales de potencial son dibujados al escribir en secuencia cada especie química en 
sus números de oxidación en orden de reducción. El potencial estándar se escribe sobre la línea que los une, 
mientras que el potencial para cualquier equilibrio entre estados de oxidación no secuenciales se representa 
con otra línea que tiene al potencial correspondiente. 

Los pasos involucrados en la descomposición del peróxido de hidrógeno (ejemplo 2.11) pueden repre- 
sentarse de la siguiente forma: 


9 +0.68 q AR u 
O, H,O, H,O 


El equilibrio entre los estados de oxidación no secuenciales (es decir, 0 y — 2 en O, y H,O, respectiva- 
mente) no puede escribirse en la misma línea que los ya dibujados, y se necesita otra línea para mostrarlo. 
Para calcular el potencial involucrado en esta reacción, primero se debe determinar la estequiometría. Esto 
puede lograrse al combinar las ecuaciones O, —> H,O, y H,O, — H,O revisadas en el ejemplo 2.11 de tal 
modo que el peróxido sea eliminado de la reacción global; el oxígeno aparece como reactivo y el agua como 
producto: 

Ogy HO, (2.60) 


2(g) 


La ecuacion balanceada es 


O, + 4H* + 4e = 2H,0,, (2.61) 
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Usando el mismo razonamiento que en el ejemplo anterior para calcular el valor de AG? para esta reac- 
ción, y agregando las ecuaciones O, > H,O, y H,O, — H,O, se obtiene 


AG} =AG? + AG? = -2 F (0.68) + (-2F x 1.78) (2.62a) 
= -2 F (2.46) =-4F El, 
De aqui se calcula el valor de E°: 


E°,=2.46/2=1.23V (2.62b) 


Este valor se escribe sobre la línea que une a los dos estados de oxidación no secuenciales, y asi se com- 
pleta el diagrama de Latimer para el oxígeno: 


l= =2 
+0.68 H,O, +1.78 HO 


0 
O 


2 


+1.23 


2.3.2 Diagramas de Frost 


Del cálculo anterior queda claro que los potenciales no son aditivos, y que se debe usar un “promedio pon- 
derado” si los procesos en secuencia involucran diferentes números de electrones. Esto hace que dibujar y 
usar estos diagramas se vuelva un poco confuso. 

Para resolver este problema y proveer una descripción más gráfica de algún sistema, Frost diseñó un 
diagrama de energía libre vs. estado de oxidación como se muestra a continuación. De la ecuación 2.58 se 
obtiene: 


AG? = - nFE® (2.63) 
Entonces, AG? / F = - nE?’ (2.64) 


Cuando una sustancia cambia su estado de oxidación, hay un cambio análogo en la energía libre que es 
proporcional a —nE°, como se muestra en esta ecuación. Para el oxígeno, el ejemplo anterior (se omiten las 
unidades con el fin de simplificar) sirve como base para el cálculo de estas energías libres así: 


0 -1 


O, = H,O, 
AG? = -2 FE? = -2 F(0.68) (2.65) 
donde F = 96,496 C/mol e” 


AG? / F =-2 F (0.68) / F=- 1.36 


AG% = -2 F E} = -2 F (1.78) (2.66) 
AG} / F = -2 F (1.78) / F=- 3.56 


(y -3.56 - 1.36 = - 4.92) 
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AG} =-4 FE} =-4 F (1.23) (2.67) 


AG} / F=- 4 F (1.23) / F=- 4.92 


Tomando en cuenta que el cambio en energía libre para la formación de un elemento en su estado estándar 
es cero, y asumiendo que este es el caso para el oxígeno (a pesar de estar disuelto en agua), se puede graficar 
AG? / F (algunas veces llamado equivalente-volt) vs. el estado de oxidación para obtener el diagrama de 
Frost para el oxígeno (a estos diagramas también se les llama diagramas de estado de oxidación o diagra- 
mas de voltio-equivalente vs. el número de oxidación), como se muestra en la figura 2.2. 


H,O H,O, O, 


AG'Y F 


-2 -1 0 


Estado de oxidación 


Figura 2.2 Diagrama de Frost para el sistema oxígeno en agua, AG? / F vs. el estado de oxidación . 


Hay varios aspectos útiles para su análisis: 


1. 


Si se dibuja una línea recta (ver la figura 2.2) desde el punto de estado de oxidación cero (0, 0) 
hasta el punto de estado de oxidación -2 (-2, -4.92), se puede observar que el punto del estado de 
oxidación (-1, -1.36) yace arriba de esta línea. Esto significa que el cambio en la energía libre en la 
línea en el estado de oxidación -1 es menos negativo de lo que sería si el cambio de 0 a -2 ocurriera 
directamente. Por lo tanto, el intermediario (en este caso H,O,) es termodinámicamente inestable y 
se descompone en H,O + O,. 

El estado más estable del oxígeno en solución acuosa en condiciones estándar es aquel que tenga el 
cambio en energía libre más negativo, es decir, -2. 

La transición del estado de oxidación cero a -1 tiene una pendiente menos positiva que la de O a -2. 
Esto significa que el oxígeno convirtiéndose en agua es un oxidante más poderoso que el oxígeno 
convirtiéndose en peróxido de hidrógeno. 


El ejemplo 2.12 involucra los diagramas de Latimer y Frost del Mn, y la tabla 2.5 resume los datos im- 
portantes. 


Tabla 2.5 Potenciales estándar para el equilibrio del manganeso. 
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Reacción El 
Mn” + 2e° = Mn - 1.03 
Mn” + e = Mn” 1.51 
MnO, + 4H" + 2e = Mn”+ 2H,0 1.21 
MnO, + 4 H'+ 3e = MnO, + 2H,O 1.68 
MnO, + e = MnO,” 0.56 
MnO, + 8H* + 5e = Mn” + 4H,O 1.49 


Ejemplo 2.12 En el diagrama de Latimer para el manganeso en medio ácido: 


a) Encuentre los valores de E,° y E} (ver la tabla de abajo), 

b) Dibuje el diagrama de Frost, y 

c) Determine cuál es la especie más estable de este sistema en solución acuosa ácida. La información 
de potenciales estándar está en la tabla 2.5. 


Respuesta: 


El diagrama de Latimer correspondiente es el siguiente: 


1.21 


MnO; +056 MnO} E; , Es Mn’ +151 Mn” 193 Mn 


+1.49 


a) Para encontrar los valores de E? y E,,°, calculamos los cambios de energía libre para cada tran- 
sición entre estados de oxidación. Para realizar esto, combinamos diferentes ecuaciones para 
obtener la transición deseada: 

Reacción E’ AG’ 

MnO, + 4H* +3e = MnO, + 2 H,O 1.68 -3F (1.68) 

MnO,? = MnO, +e - 0.56 -F (-0.56) 

MnO,? + 4H* + 2e = MnO, + 2H,0 El -F (5.04-0.56) 

E,°=2.24V a -F(4.48) = -2F(E,”) 

MnO, + 4H* + 2e = Mn” + 2H,O 1.21 -2F(1.21) 

Mn” = Mn?” + e -1.51 -F (-1.51) 

MnO, + 4H*+ e= Mn* + 2H,O Ey" -F (2.42 - 1.51) 

E,’ = 0.91 (a -(1)FE,?=-F (2.42 1.51) 


b) El diagrama de Frost puede dibujarse al realizar los mismos cálculos que en el ejemplo anterior. 
Se obtienen los siguientes valores para AGY/F = -nE®: (0; -2.06; -0.55; 0.36; 4.84; 6.33). 


Diagrama de Frost para Mn 


Mn(VII) 


Mn(IV) 


AG®IF (o bien - nE?) 


Mni(Il) 


4 5 
Estado de oxidación 


c) La especie con la energía libre más pequeña es Mn”, y es la especie de Mn más estable en medio 
ácido. 
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2.3.3 Ecuacion de Nernst 
Recordemos que el equilibrio deseado es 
Ox + ne = Red (2.68) 


Toda la discusión previa fue hecha asumiendo las condiciones estándar. ¿Qué sucedería si las concentra- 
ciones, el pH o la T variaran? Entonces habría una alteración al AG? que llamaremos -AG” y el nuevo AG 
sería: 

AG = AQ - AG” (2.69) 


Ahora, si definimos AG” de manera similar a AG?, usando el cociente de reacción (en lugar de la constante 
de equilibrio), dado por 


Q = (r[Red]"*/(r[Ox]%] (2.70) 


donde z[Red]' es el producto de las concentraciones de las especies en el lado reducido de la reacción, 
y T[Ox]*, el producto de las concentraciones de las especies en el lado oxidado de la reacción (todos ellos 
en cualquier punto lejos del equilibrio), se obtiene 


AG’ =-RT In Q (2.71) 
Sustituyendo AG? por -nFE?, el resultado es 
AG = -nFE® + RT In {x[Red]**}/{2[Ox]™} (2.72) 
Dividiendo ambos lados entre —nF, se obtiene 


-AG / nF = E = E°—(RT/nF) In {n[Red]™}/{n[Ox]™} (2.73) 


Ésta es la famosa ecuación de Nernst. Se deben emplear las actividades en lugar de las concentraciones 
para obtener una definición termodinámica precisa; sin embargo, como se indicó previamente, para simpli- 
ficar los cálculos se asume que éstas son relativamente similares si se usan soluciones diluidas. 

Aplicando esta ecuación a nuestro sistema redox, asumiendo T = 25°C, usando el valor de F mencionado 
anteriormente y el de la constante de la ley de los gases (R = 8.314 J mol K"), y convirtiendo el logaritmo 
natural a logaritmo base 10, se obtiene la versión simplificada de la ecuación de Nernst: 


E = E - (2.303 RT/nF) log ([Red]/[Ox]) (2.74) 


o aproximadamente, E = E - (0.059/n) log ([Red]/[Ox]) (2.75) 


2.3.4 Diagramas de Pourbaix 


Para cualquier sistema, la ecuación deducida anteriormente puede ser graficada para diferentes equilibrios 
que involucran cambios de pH o cambios en el estado de oxidación. Esto da lugar a los diagramas de Pour- 
baix (o diagramas de E vs. pH). Estos diagramas son cruciales para comprender muchos procesos redox 
ambientalmente importantes que ocurren en medio acuoso. Primero, se procederá a analizar el diagrama de 
Pourbaix del agua. 

Los equilibrios principales en el sistema redox del agua son los siguientes: 


a) Reducción del agua. El agua puede ser reducida para producir gas hidrógeno: 


2H,O,, + 2e = H,, + 20H (2.76) 


b) Oxidación del agua. El agua puede oxidarse para producir gas oxígeno: 


= + - 
2H,0 y = Oy, + 4H" + 4e (2.77) 

De la ecuación 2.76 está claro que la reducción del agua es, en realidad, la reducción de sus protones, ya 
que el oxígeno tiene un estado de oxidación de -2 y no puede reducirse a otro estado; entonces, este equili- 


brio puede ser analizado simplemente como 


2H*+2e =H (2.78) 


2(g) 
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Aplicando la forma de la ecuación de Nernst en la ecuación 2.75, se obtiene 
E = E? - (0.059/n) log ([Red]/[Ox]) (2.79) 


donde [Ox] = [H'], [Red] es la concentración del gas H,, y n = 2. Dado que para describir la concentración 
de un gas en solución acuosa se usa su presión parcial, se obtiene 


E = E - (0.059/2) log (p,, / [H'Y) (2.80) 


E? para este equilibrio es 0 V (ver la introducción a esta sección). Para escapar de la solución, la presión 
parcial del gas hidrógeno tiene que compensar a la presión atmosférica; por lo tanto, uno puede aproximarla 
a una atmósfera (Py, = 1). 

Entonces, 


E = E’ - (0.059/2) log {1/[H*} = 0 - (0.059/2) log [H*]? (2.81) 


Se omiten las unidades para simplificar. 


Como log a? = b log a (2.82) 
y pH = - log [H*] (2.9b) 
se obtiene E = 0.059 log [H+] = - 0.059 pH (2.83) 


Ahora, para la oxidación del agua se tiene 


2H,O p = Oj + 4H" +40 (2.84) 


2-0 


Tomando en cuenta que el agua es el solvente, por lo que su concentración se describe mejor en términos 
de una actividad unitaria, y usando para el oxígeno el mismo razonamiento descrito anteriormente para la 
presión parcial del hidrógeno, la ecuación de Nernst se convierte en 


E = E - (0.059/4) log {a”,, ,/ IH p, } (2.85) 
2 z 
Como aio L, Po, 1 yE = 1.23 V, 
E = 1.23 — 0.059 pH (2.86) 


(Estrictamente hablando, se deberían emplear las presiones parciales atmosféricas del hidrógeno y del 
oxígeno, respectivamente). 

Con estos dos equilibrios (ecuaciones 2.83 y 2.86), es posible calcular y dibujar el diagrama de Pourbaix 
del agua (ver tabla 2.6 y figura 2.3). Las líneas en realidad son líneas de equilibrio. Si el agua es expuesta 
a un potencial mayor que aquél en la línea de O,/H,O (ya sea por un potencial externo o por la acción de 
un oxidante fuerte), la especie más estable es O, „ mientras que para un potencial por debajo de la línea de 


H,O/H, (nuevamente por un potencial externo o un reductor fuerte) la especie más estable es H,,,.. 


Tabla 2.6 Datos para el diagrama E vs. pH (de Pourbaix) para el agua. 


Oxidación del agua Reducción del agua 

pH E=1.23 - 0.059 pH E=-0.059 pH 

0 1.23 0 

1 1.171 -0.059 

2 1.112 -0.118 

3 1.053 -0.177 

4 0.994 -0.236 

5 0.935 -0.295 

6 0.876 -0.354 

7 0.817 -0.413 

8 0.758 -0.472 

9 0.699 -0.531 

10 0.64 -0.59 

(continúa) 
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(continuación) 


11 0.581 -0.649 
12 0.522 -0.708 
13 0.463 -0.767 
14 0.404 -0.826 


Diagrama (Pourbaix) para el agua, E vs. pH 


1.5 


eOxidación del 
agua 


= Reducción 


E(V vs. SHE) 


Figura 2.3 Diagrama de E-pH para el agua. 


Nótese que, como los potenciales están referidos al electrodo de hidrógeno, la E en muchos diagramas se escribe como Eh o E,. 


Ejemplo 2.13 Calcule y dibuje el diagrama de Pourbaix para el magnesio en solución acuosa a 25°C, 
asumiendo que las únicas tres especies presentes de Mg son Mg,» Mg” y Mg(OH), y que la concen- 
tración total de especies de magnesio disueltas es [Mg], = 1 M. 


tot 


2(s) 


Respuesta: 


Los tres equilibrios involucrados pueden representarse de la siguiente manera: las líneas y números 
debajo de cada especie indican el posible equilibrio entre ellas. 


Mg, Mg”, Mg(OH), 
[1113] 
L 2? | 


El primer paso es escribir los dos equilibrios redox (dados a continuación por las reacciones 1 y 
3) incluyendo H*, H,O, e”, el equilibrio ácido-base (reacción 2), y los parámetros termodinámicos 
correspondientes. Los potenciales estándar y el K,, se tomaron de tablas estándar (ejemplo: CRC 
Handbook of Chemistry and Physics). 


F 2e = Mg, E} =-2.37 Y 
+ 20H = Mg(OH) 

Mg(OH) 
3. Mg(OH) 


(0) 
2(s) 
= Mg” + 20H K „= [Mg”][OHF = 8.9 x 102 
+ 2e + 2H* = Mg, + 2H,O E,=-185V 


20) 


2(s) 


2(s) 


Entonces, se calculan los tres diferentes equilibrios: 


1. E=E.-(0.059/2) log [Mg”']*=-2.37 + 0.059/2 (0) = -2.37 V 


38 


2. [Mg?*][OH}2 = 8.9 x 102 
[OH]? = (8.9 x 10°?) /1=8.9 x 10 


[OH] = V8.9 x v10” = 2.98 x 10% 
Del equilibrio del agua, 
10- = [H*][OH] = [H*][2.98 x 10°] 


Por lo tanto, 
[H*] = (10"4) / 2,98 x 10*= 3.35 x 10° 
log [H*] = - 8.47 


pH = 8.47 


3. E= E? - (0.059/2) log [H']? = -1.85 - 0.059 pH 


Finalmente, se grafican los tres equilibrios como se muestra en las figuras A, B y C, respectiva- 
mente. 

En la figura A, se puede notar que la especie más oxidada, es decir, Mg” se escribe por encima de 
la línea de equilibrio dado que a mayor potencial, mayor es la tendencia a remover electrones. En la 
figura B, el Mg(OH), se ubica en el lado derecho de la línea de equilibrio, ya que a mayor pH, mayor 
es la concentración de OH que favorece la formación del hidróxido. En la figura C ambos razona- 
mientos se combinan en uno solo. 

Sin embargo, se puede notar que el Mg” no es estable en todo el intervalo de pH pues precipita 
a un cierto pH (en este caso en 8.47). Entonces, la figura A se convierte en la figura D. Al aplicar el 
mismo proceso para el establecimiento de límites, las figuras B y C se convierten en las figuras E y 
F, respectivamente. Al combinar las figuras D, E y F se obtiene el diagrama de Pourbaix global para 
Mg que aparece en la figura G. 

Nótese que las tablas de potencial estándar pueden tener algunas reacciones que involucran iones 
OH en lugar de iones H*. La conversión es relativamente simple. Por ejemplo, el segundo equilibrio 
antes descrito se puede encontrar en tablas: 


Mg(OH) 


+2e = Mg, +20H E°=-2.69 


2(s) 


Aqui la ecuación de Nernst se convierte en 
= - 2.69 - (0.059/2) log ([OH Y?) = - 2.69 - 0.059 log [OH] 
Puesto que a 25°C 
- log [H*] - log [OH] = 14 = pH + pOH, 
se obtiene 


= - 2.69 + 0.059 pOH = - 2.69 + 0.059 [14 - pH] = - 2.69 + 0.84 - 0.059 pH 


=- 1.85 - 0.059 pH 
De esto, 
E =-1.85V 


como se encontró en las tablas estándar. 
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Mg? |Mg(OH)2 


Mg” | Mg(OH), 


Mg?” |Mg(OH), 


Mg 


pH 


Nota: Todos los potenciales estandar se refieren al electrodo estandar de hidrogeno (SHE). 


Diagrama E vs. pH para Mg ([Mg], = 1 M). 


tot 


Las ecuaciones en el ejemplo 2.13 se calculan asumiendo que la concentración total de especies de 
Mg disueltas en cualquier punto es [Mg],, = 1 M. Sin embargo, este generalmente no es el caso en el 
medio ambiente. Así, se deben emplear otras concentraciones en casos reales. Por ejemplo, si se asume 
[Mg], = 10 M, los cálculos para cada reacción cambian de la siguiente manera: 


1. E=E/-(0.059/2) log [Mg*']* = -2.37 + 0.059/2 (-6) = -2.37- 0.177 = -2.547 V 
2. [Mg*][OH-P? = 8.9 x 102 
3. E = E} - (0.059/2) log [H*]? = -1.85 - 0.059 pH 


[OH]? = (8.9 x 102) / 10% = 8.9 x 10° 


[OH] = V8.9 x V10% = 2.98 x 10° 
Del equilibrio del agua, 
10 = [H*][OH] = [H*][2.98 x 10°] 
Por lo tanto, 


[H*] = (1014) / 2.98 x 10° = 3.35 x 10? 


log [H] = - 11.47 
y pH = 11.47 
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Se puede notar que los resultados termodinámicos para el equilibrio de Mg” / Mg, Y Mg(OH),,, / Mg” a 
esta concentración de 10° (es decir, E = - 2.547 V y pH = 11.47) difieren de aquéllos usando una concentra- 
ción 1 M (es decir, E=- 2.37 V, y pH = 8.47). Esto significa que mientras más diluida esté la concentración 
de Mg”, es más difícil su reducción hasta Mg”. También, mientras más diluida esté la concentración de 
Mg”, es más dificil la precipitación de Mg(OH), 

En contraste, el valor del equilibrio Mg(OH), / Mg, (Œ = - 1.85 - 0.059 pH) es el mismo en ambos casos 
ya que la concentración del magnesio disuelto no aparece en el equilibrio de esta expresión (ver también 
los ejemplos 2.14 y 2.15). 


Ejemplo 2.14 Calcule y dibuje las líneas de equilibrio en el diagrama de Pourbaix del aluminio (en 
medio acuoso) para una concentración total disuelta de aluminio de 10 M. Asuma que las principales 
especies en el equilibrio y sus valores correspondientes de AG} son aquellas mostradas en la tabla. 


Especie AG/, kJ/mol 
Al. 0 
Al?* -485.1 


(ag) 
Al(OH), -1147.1 
Al(OH), -1305.2 
OH -157.3 


(aq) 


Asuma que los unicos equilibrios presentes son los siguientes: 


Alf APS 


AP”, / Al(OH) 
ALO), 
Al, / AI(OH),.. 


Al, / AIOH), 


4 (aq) 


3(s) 


/ Al(OH), 


4 (aq) 


Respuesta: 

A. Equilibrio acido-base 

Del ejemplo 2.13, se sabe que primero se deben establecer las zonas donde predomina cada especie. 
Esto se hace para cada estado de oxidación de la siguiente manera: 


a) Al(0): Es la única especie (0) en todo el intervalo de pH y, por lo tanto, la zona en la que predo- 
mina en el diagrama es: 


Al (0) 


a. 


0 14 pH 


b) Al (III): Puede existir como Al** 


ALO) y ALOHY ¿y Debemos analizar en cuáles valores 
de pH ocurre cada equilibrio (es decir, los equilibrios 2 y 3) a la concentración dada en el ejem- 
plo. 


(aq)? 


i) Equilibrio 2: 
El equilibrio deseado es AP* = Al(OH) 


3(s) 


Balancear la ecuación agregando 30H en el lado izquierdo: 


Al* + 30H: = Al(OH) 


3(s) 
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Cabe recordar que, por conveniencia, en este libro se asume que todas las especies son acuosas 
a menos que se especifique lo contrario. Por otra parte, es posible que el lector esté más acostum- 
brado a que este tipo de ecuaciones estén escritas al revés: 


AI(OH)*®) = Al**+ 30H 


Éste es un equilibrio de disolución que se rige por la constante termodinámica llamada K, 
(producto de solubilidad, ver ejemplo 2.1). Para calcular el valor de K, se utilizan los valores 
de AG,’ de la tabla. Primero se utilizan para calcular el AG” para esta reacción y después se usa 
dicho valor para calcular el valor numérico de K,,, Como se conoce [ATP], podemos calcular 
[OH] y por lo tanto el pH. En términos matemáticos: 


- AG” 


f AI(OH), 


AG? =(AG?_,,, +3AG" 


i f,AP* f,OH ) 


AG? = [-485.1 + 3(-157.3)] - (1147.1) 


= 190.1 kJ/mol 
De la ecuación 2.58: 


AG? =-RT nK, 


AG; 
y InK, =- or = 2.303 log K,, 


Entonces, a 25°C se obtiene: 


AG? 190.1 Y 


mol 


~2303R7  2303(831434,2,)(298k (14) 


K mol 10, 


log K,, = 


= -190.1 / 5.706 = -33.3 


Entonces, K= 10°33 


K 
como K. =[Al** [OH Y, OH} =” 
y p =IAP [OH], y [OH] [AI] 


K 33.3 \3 
Entonces, [OH ]=3 2 -(” =7.94 x10" 


[A1] 1072 


y del ejemplo 2.1, a 25°C K= 1074 = [H*][0H] 


_ 107 _ 107 


- = =1.26 x10% 
[OH] 7.94x10" 


[H*] 


y pH = log [H] = 4.90 
ii) Equilibrio 3: 


Se balancea la ecuación al añadir un OH en el lado izquierdo: 


Al(OH) 


+ OH = Al(OH), 


3(s) 
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Ahora se nombra el parámetro que rige este equilibrio como Kc (constante de acomplejamien- 
to). Usando la misma estrategia que se empleó antes se obtiene: 


AG”, E AG”, Al(OH), ~ (AG 


+ AG 


0 
f on) 


0 
f. Al(OH), 


= -(1305.2) - [(-1447.1) + (-157.3)] = -0.8 kJ/mol 
= -RT In Kc 
Entonces, 


logKo=—98__ 08 014 
2.303RT 5.706 


_[AKOH)y,]_ 10% 


Ko = 10°"4 al 
[OH] [OH] 


10° 


10% E 10 i 


Finalmente, [OH ]= 


pH = 7.86 


A partir de los resultados de i) y ii) se dibuja el diagrama de las zonas de predominio para 
la especie AIMI): 


AP (aq) Al(OH) xs) AI(OH)4 (aq) 


B. Equilibrio redox 
Al sobreponer este diagrama con el generado anteriormente, se puede observar que el equilibrio re- 


dox planteado en la pregunta tiene los siguientes limites (en la region de 0 < pH < 14): 


i) AL, /AÉ* 0<pH<49 


(aq) 


ii) Al, / Al(OH) 4.9 <pH <7.9 


3(s) 


iii) Al, / AI(OH), 7.9<pH<14 


4 (aq) 


Ahora se analiza la ecuación para el potencial que rige a cada uno. 
iii) Aquí, el equilibrio deseado (escrito en el formato estándar como una reducción) es: 


Al* = Al, 
Se balancea esta ecuación al añadir 3e en el lado izquierdo: 
Al’ +36 = Al. 
Para calcular E°, se emplea nuevamente la ecuación 2.58: 


AG?,, = -nFE?,,=AG, „ - AG, „>+ = 0 - (-485.1 kJ/mol) 
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485.14 
55 =-1.68V 


~ 3 mole” Coul iý lay 
mol (96 as c 1 Coul (5) 


— 0.059 tog | a - 9? 102105 = -1.80 V 
[Al] 3 


= —1.68 


iv) El equilibrio que se requiere balancear es: 


Al(OH), = Aly 


Se repite el procedimiento anterior y se obtiene: 


AI(OH),, + 3e" = Al, + 30H 


3(s) 


Ahora se calcula E': 


AG”, =[AGY, ,, + 3AG? orl - AG 


0 
f. Al(OH), 
= [0 + 3(-157.3)] - (-1147.1) = 675.2 kJ/mol 


kJ 
E, = DlA ooN 


3 mole cou WM Ve. Vw ) 
mol (96 sie me) fa (w 


A simple vista, se puede notar que esta reacción depende de E así como del pH pues ambos, OH y 
e, están involucrados. Entonces, se debe usar la ecuación de Nernst (ecuación 2.73) para encontrar 
la expresión del equilibrio correspondiente: 


0.059 
n 


En = En — log[OH F = -2.33 


A o logon T 


= -2.33-0.059log[OH” ] = -2.33 - 0.059 log fa 
= -2.33 - 0.059 log(10°'*) - 0.059 log[H*]* 
= -2.33 + 0.83 + 0.059 log[H*] 
E,, = -1.50 - 0.059 pH 
v) El equilibrio aqui es: A\(OH), = Al, 


Se balancea al agregar e y OH donde se requiera: 


Al(OH), + 3e = Aly + 40H 
Entonces se obtiene E° del AG?: 
AG’, = [AG®. at 4AG", on] - AG’, acom) 


= [0 + 4(-157.3)] - (-1305.2) = 676.0 kJ/mol 


Se procede de la misma manera para determinar E y se obtiene: 
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0 


* 3(96496)(10”) 


g= po — 9959 oof [OH] ) 


3 [A(OH); | 
(0.059 


= -2.33 - (0-95) og aon), 
3 


] 1 (0.059) log[OH”] 


log(10"*)* -0.079log[OH”] 


B -233-0099 


=-233-0.18-0079t0q Ky 
[H*] 


Al comprar los valores calculados en este problema con los graficados con el programa comercial uti- 
lizado para generar la siguiente figura (HSC Chemistry© 4.0, por Outkumpu), notamos que concuerdan 
y que las diferencias en usar unidades molares o molales es despreciable en soluciones tan diluidas (las 
líneas punteadas representan el equilibrio del agua). 

Nota: La diferencia en el pH calculado para el equilibrio #3 y el del gráfico se debe a los datos ter- 
modinámicos fundamentales empleados. 


Eh (Volts) Al - H20- Sistema a 25°C 
2.0 T T T 


ANKOH)4(-) 


Al(+3) A\OH)B 


0 2 4 
D:\HSCA\AI-Simplif.iep 


Elementos Molalidad Presión 
Al 1.000E-06 1.000E+00 


De este diagrama se puede apreciar que Al(OH), es anfótero, ya que se puede disolver al agregársele 
un ácido o una base formando Al* o AI(OH),, respectivamente; también el Al metálico puede disol- 
verse por medio de una reacción, formando Hg MÁS AI* o bien Al(OH), 


Ejemplo 2.15 Repita el problema del ejemplo 2.14, pero esta vez use una concentración total de alu- 
minio disuelto igual a 10° M. Compare ambos diagramas y comente las posibles diferencias entre ellos 
(ver nota al final del ejemplo 2.14). 

Respuesta: 


Al realizar los cálculos pertinentes, se obtiene: 


a) Equilibrios ácido-base 
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AI(OH),.. = AP* + 30H" pH = 3.90 


3(s) 


AI(OH),,, + OH: = Al(OH), pH = 10.86 


3(s) 


b) Equilibrios redox 


Al + 3e PA. E=-1.74V 


ALOH), +30" = Al, + 30H E = -1.50 — 0.059 pH 


3(s) 


AI(OH),.,., +36 = Al, + 40H: E = -1.28 — 0.079 pH 


4 (aq) 


Al comparar, notamos que el pH requerido para la precipitación de Al** es menor que 10° M que en la 
solución 10° M (compare también ambos gráficos). Nótese que aquí se emplearon molalidades en lugar 
de molaridades, pero la diferencia es muy pequeña). Por otro lado, el pH requerido para la formación 
de Al(OH), a 10° M es mayor que a 10° M. Esto significa que la precipitación es más fácil a mayores 
concentraciones y que se requiere más OH (y, por lo tanto, un pH más alto) con concentraciones más 
altas del ión metálico. Respecto a los procesos redox, se puede ver que se requiere un potencial menos 
negativo para la reducción de una concentración mayor del ión metálico a su forma elemental (es decir, 
se requieren -1.74 V para 10° M, mientras que se necesitan -1.80 V para 10° M). Interesantemente, la 
ecuación de E para la reducción del hidróxido del metal a su forma elemental es exactamente la mis- 
ma en ambos casos. Esto se debe a que la concentración del ión metálico en cualquiera de sus formas 
no aparece en la ecuación para este equilibrio. Finalmente, es más fácil reducir el complejo metálico 
Al(OH), a mayores concentraciones; este resultado, al igual que el de la reducción del ión metálico, 
implica que menores concentraciones de un ión metálico suponen una mayor dificultad para reducir- 
los. 


ial ja Sistema Al-H20 a 250€ 


Al(OH) 
Al(+3a) AHKOH Ha) 


2 4 
CA HS C4\ Simp leAl25 iep 


Elemento Al Molalidad: 1x10-3 Presión: 1 atm 
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Eh ica Sistema ALH20 a 250C 


Al(OHH(-a) 


Al(+3a) 


0 2 
Co HSC4 SimpleABS. iep 


Elemento: Al Molalidad: 1x10-3 Presión: 1 atm 


Los potenciales estándar de reducción en sistemas bioquímicos son normalmente determinados a un 
pH=7. De la discusión anterior, puede observarse que los potenciales correspondientes para las reacciones 
de reducción del hidrógeno y del oxígeno a este valor de pH son: 


2H'+2e = H, E = -0.413 V (2.87) 


1/20, + 2H* + 2e = H,O,, E=+0.817V (2.88) 


2.3.5 La escala pE 


El valor de pH en la expresión 2.9b, 
pH = - log [H'] 


mide la tendencia relativa de una solución para aceptar protones, es decir, valores bajos de pH indican una 
tendencia baja para aceptar protones, mientras que valores de pH altos significan lo opuesto. De la misma 
manera uno puede visualizar una nueva variable: 


pE = - log [e] (2.89) 


como la medida de la tendencia relativa de una solución para aceptar electrones (es decir, un valor de pE 
bajo significa una baja tendencia para aceptar electrones, y viceversa). 

Se debe notar que en esta expresión es necesaria una desviación del uso común de pX en la química. Para 
una especie X, pX está definida en general como — log a, o — log [X] cuando el coeficiente de actividad es 
cercano a la unidad. Sin embargo, esto no puede ser físicamente real diciendo que pE = -log (concentración 
del potencial, E) porque tal concepto aquí carece de significado. 

Además, hay cierto grado de desacuerdo en la literatura en cuanto a la interpretación de pE, ya sea como 
una medida de la concentración real de electrones (ver Howard, 1998), como su concentración o actividad 
efectiva (ver Baird, 1995), o como su actividad hipotética (ver Stumm y Morgan, 1996). Estas discrepan- 
cias parecen nacer a partir de que no existen electrones libres ni hidratados en solución en concentraciones 
apreciables, pero pueden existir en la cercanía de un electrodo (ver Rajeshwar, 1997); también se pueden 
generar e” hidratados en soluciones fotolizadas (ver Stumm y Morgan, 1996). 
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A pesar de la discusión previa, se puede relacionar el pE con el potencial en el sistema Ox + ne = Red 
discutido previamente mediante la siguiente ecuación: 


pE = E/[2.303 RT/F] (2.90) 
que a 25°C se convierte en 
pE = E/0.059 (2.91) 
Para condiciones estandar se puede escribir 
pE’ = E°/0.059 (2.92) 
Ya que la ecuación 2.58 dice que 
AG? = - nFE° = - RT n K 
entonces 
E" = (2.303 RT/F)(1/n) log K (2.93) 
Como se discutió previamente, a 25°C el primer término es 0.059 y entonces 
pE” = E°/0.059 = [0.059 (1/n) log K] / 0.059 (2.94) 
o simplemente 


pE’ = (1/n) log K (2.95) 


Como para la reacción Ox + ne = Red a 25°C, se tiene que 


E = E — (0.059/n) log Q (2.96) 
donde Q= {n[ProdP y} {n[React]"} = ([Red]/[Ox]) 
entonces, pE = E/0.059 = (1/0.059) {E° — (0.059/n) log ([Red]/[Ox])} (2.97) 
O pE = (E°/0.059) — (1/n) log ([Red]/[Ox])) = pE? — (1/n) log ([Red]/[Ox]) (2.98) 


Nótese que [e] no aparece en Q, puesto que ya se consideró en la definición de pE. 
Ahora ya estamos preparados para realizar cálculos involucrando equilibrios redox con estas relaciones 
(ver ejemplos 2.16, 2.17 y 2.18). 


Ejemplo 2.16 Escriba las ecuaciones que relacionan pE como función de pH para a) la oxidación 
y b) la reducción del agua. 


Respuesta: 
a) Primero se ve la oxidación: 
2H,0(D) = O p + 4H" + 4e 
Escribiéndola como reducción, 
Ob + 4H" + 4e° = 260, 
A 25°C, 
E = E (0.059/n) log (1/(p, [HI 
2 


Entonces, 


PE = E/0.059 = (1/0.059)£1.23 — (0.059/4)log (1/(p,, [H'J)) 


= (1.23/0.059) - (1/4)log (1/(p,, LH) 
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= 20.85 + 0.25 log p,, + 0.25 log [H'J' 


Usando p, = 0.21 atm (aunque utilizar 1 atm como en el cálculo del diagrama de Pourbaix del 
agua no cambia mucho los valores), se obtiene 


pE = 20.85 — 0.17 + log [H'] = 20.68 — pH 


De la misma manera, se puede aplicar la ecuación de pE a la reducción del agua como se discutió 
en la sección 2.3.4 (el ejercicio se deja al lector) y obtener: 


pE = - pH 


Al graficar estas dos ecuaciones, se obtiene el diagrama completo de pE vs. pH para el agua, 
que es equivalente (con un desplazamiento en el eje y) al diagrama de Pourbaix para el agua 
graficado anteriormente. 


pE vs. pH 


O, 


8 9 10 11 12 13 14 15 


Diagrama para el H,O 


Además, cuando se conocen las constantes de equilibrio para un sistema redox, también se puede tomar 
la siguiente ruta para la expresión de pE. Utilizando la oxidación del agua nuevamente como ejemplo: 
2H,0, = O, +4H"+4e log K= -83.1 (2.99) 


27) 2(g) 


La expresión completa del equilibrio (es decir, tomando en cuenta a los electrones), es 
K= Po, [HF [e] = 108! (2.100) 
Tomando logaritmos negativos en ambos lados, 
-log K=- log p,, - 4 log [H*] - 4 log [e] (2.101) 


Ya que p, = 0.21 atm, pH = - log [H*], y pE =- log [e], entonces 
2 


83.1=0.17+4pH+4pE (2.102) 


y pE = (1/4) (83.1 — 0.17 — 4 pH) = 20.73 — pH (2.103) 
que es el mismo resultado obtenido previamente. La pequefia discrepancia se atribuye a las diferentes 


fuentes de datos termodinámicos utilizados (es decir, los valores de K y E°), y por errores al redondear 
valores. 
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Ejemplo 2.17 El manganeso está presente en las aguas naturales. Su principal equilibrio es entre Mn(II) 
disuelto y Mn(IV) precipitado en forma de y-MnO,, que en el presente problema está escrito simple- 
mente como MnO, (ver Baird, 1995). En condiciones estándar, este equilibrio puede escribirse como: 


MnO, + 4H* + 2e 2 Mn” +2H,0,, F°=1.21V 


Con esta informacion: 


a) Calcule el valor de K para esta reacción e interprételo cualitativamente a la luz del diagrama de 
Frost para el manganeso (ver el ejemplo 2.12). 

b) Calcule el pE y el valor de E en la superficie de cierto lago, donde el agua tiene un pH =7.5 y 
[Mn”] = 1055 M. Para este paso asuma que el dioxigeno se encuentra ausente y que no hay otros 
equilibrios de Mn presentes. Localice su resultado en el diagrama de E vs. pH del ejemplo 2.16. 

c) Escriba la ecuación balanceada para la oxidación del Mn?* mediante dioxígeno para producir 
MnO, y, utilizando las dos medias reacciones involucradas, calcule la constante de equilibrio de 
dicha reacción e interprete su valor. Compare esta interpretación con el resultado obtenido en el 
inciso b). 

d) Con las mismas condiciones mencionadas en el inciso b) (es decir, pH =7.5 y [Mn?”'] = 1055 M), 
pero ahora asumiendo p,, = 0.21 atm, calcule la concentración molar de Mn” en el equilibrio en 
el sistema utilizando pE. Interprete su resultado. 

e) Realice el mismo cálculo que en el inciso d) pero sin utilizar pE. 


Respuesta: 
a) De las ecuaciones 2.92 y 2.95, 
pE’ = (1/n) log K = E°/0.059 
Entonces, E° = (0.059/2) log K 
log K = 2(1.21)/0.059 = 41.0 
K=10" 


Esto significa que el equilibrio en el sistema de MnO, . / Mn** favorece mucho al Mn”. Esto coin- 


2(s) 


cide con el diagrama de Frost en el ejemplo 2.12, que muestra la alta estabilidad del Mn” en medio 
acuoso. Aquí predomina el Mn”. 


b) De la ecuación 2.97, 
pE = E/0.059 = (1/0.059) {E° — (0.059/n) log fr[Prod]”)/(r[React]) 


= (1/0.059) {1.21 — (0.059/2) log ([Mn?"J/ [H*}} 
= 20.51 — Y log [Mn2"] + (4/2) log [H'] 
= 20.51 — % log [Mn”] — 2 pH 
= 20.51 + 2.75 — 2(7.5) 
pE = 8.26 


E=0.059 pE=0.49 V, y aquí predomina el Mn”. 
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c) Escribiendo las dos medias reacciones involucradas, es decir, el inverso del equilibrio deseado y un 
medio del equilibrio agua-dioxígeno mostrado en la ecuación 2.84 y sumándolas: 
Mn” +2H,O, 2 MnO, + 4H* + 2e E = -1.21 


20) As) 


(O, + 4H + 4e 2 2H,0) x % E°= 1.23 


2(g) 


Mn* + H,O + O,,, 2 MnO,, + 2H" E’ =0.02 V 
log K = nE” 0.059 = 0.68 
K= 10° 


Este pequeño valor significa que la oxidación de Mn** con dioxigeno en condiciones estándar no está 
favorecida termodinámicamente, por lo que aquí predomina el Mn”. 


d) Primero encontramos el pE del equilibrio del oxígeno en estas condiciones. A partir del ejemplo 
2.16, 


pE = 20.68 — pH = 13.18 
Esto debe ser igual al pE del equilibrio del Mn?* encontrado en el inciso b): 
pE = 20.51 — Ys log [Mn*"] — 2 pH = 13.18 


Como pH = 7.5, se obtiene 


— 3% log [Mn”] = - 20.51 + 13.18 + 2 pH = 7.67 
[Mn?*] = 10753 = 4.6 x 10M 


Esta cantidad tan pequefia se debe a que las condiciones oxidantes favorecen mas a la especie mas 
oxidada, Mn(IV). Aquí predomina el MnO.. 


e) Realice los mismos cálculos que en d), pero sin utilizar pE. Se puede resolver el problema al utili- 
zar la definición de la K correspondiente al equilibrio de la reacción global del inciso c): 


K = [HP Mn] p, *2) 


[Mn] = [H*]? /(p +2 K) = (1075)? / (0.212 x 10058) = 4.6 x 101% M 


que es el mismo resultado que en el inciso d). Es decir, aquí predomina el MnO,,. 


Ejemplo 2.18 Los nitratos pueden reducirse en medio acido para producir iones de amonio (ver Baird, 
1995). El E” para esta reacción es + 0.836 V. 


a) Escriba la ecuación balanceada para la reducción de un mol de iones NO, a NH,. 

b) Sin realizar cálculos, ¿se esperaría que la relación de iones NH,” a NO, en el equilibrio sea alta 
O baja, al pH del agua pura en contacto con el aire (es decir, pH = 5.7, ver ejemplo 6.4), en con- 
diciones oxidantes? 

c) Encuentre la relación [NH,"/[NO,] a pH = 6 para el agua con pE = 11 (es decir, condiciones 
oxidantes). 

Encuentre la relación [NH,"]/[NO,] a pH = 6 para el agua con pE = -3 (es decir, condiciones 
anóxicas). 
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Respuesta: 


a) NO, + 10H" + 8e 2 NH,’ + 3H,0,, 

b) ApH = 5.7 no hay suficientes H* para que la reacción favorezca a los productos. Además, las 
condiciones oxidantes favorecen a la especie más oxidada. Ya que el nitrógeno en NO, tiene un 
estado de oxidación de +5, mientras que en NH," es +3, el anterior es favorecido y el equilibrio 
tiende a los reactivos; entonces, se esperaría una relación pequeña de [NH,"]/[NO,]. 

c) Encuentre la relación r = [NH, /[NO;] a pH = 6 para agua con pE = 11, es decir, condiciones 
oxidantes. 


De la ecuación 2.97: 


pE = E/0.059 = (1/0.059) {E° — (0.059/8)log [NH,'V/[NO,] [H"]'%) 
= (E°/0.059) — (1/8)log [NH,‘V/[NO,] — (1/8)log [H+]? 


= 14.17 — 1/8 log r + 1.25 log [H*] = 14.17 — 1/8 log r - 1.25 pH 
A pH = 6 se obtiene 
pE = 6.67 - 1/8 logr 
Si pE = 11, entonces 


log r = 8 (6.67 - 11) = -34.6 


r = [NH,*)/[NO,] = 10°*¢ 
esto confirma lo predicho en b). 


d) SipE=- 3, entonces 


log r = 8 [6.67 — (-3)] = 77.4 


r = [NH,*]NO,] =1074 


lo que significa que en condiciones anóxicas, [NH,*] es, por mucho, la especie predominante. 


Como nota adicional, es importante tener en mente que los diagramas discutidos antes son diagramas 
termodinámicos y que fueron construidos para condiciones específicas. Los principios estudiados en esta 
sección son suficientes como guía para construir otros diagramas en dichas condiciones. 
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3 FUNDAMENTOS DE QUÍMICA 


PARTE B 


En este capítulo nos ocupamos de los complejos y su formación, así como de la cinética química, los pro- 
cesos fotoquímicos y la radioactividad. La comprensión de estos temas es muy importante en muchas áreas 
de la química ambiental. 


3.1 Complejos y su formación 


Debido principalmente a los procesos industriales, es relativamente común encontrar iones de metales 
dispersos en los diferentes compartimentos ambientales. Cuando los iones metálicos interactúan con sus- 
tancias capaces de formar enlaces, se pueden generar nuevas especies con diferente movilidad, carga, color, 
potencial estándar, tamaño, etc. que hacen importante su estudio a fin de mejorar las estrategias para enten- 
derlos, manejarlos y tratarlos. 


3.1.1 Definición y generalidades 


Los cationes metálicos en solución se encuentran rodeados por ligantes, por ejemplo: moléculas de solven- 
te, aniones o moléculas neutras no provenientes del solvente. El enlace que se genera normalmente se debe 
a que se comparten uno o más pares de electrones del ligante con el ión metálico, lo que forma a un enlace 
covalente coordinado; por lo tanto, la especie resultante se llama compuesto de coordinación o complejo. 


3.1.2 Modificación de las propiedades de iones metálicos 


Los ligantes pueden participar en un complejo mediante el intercambio de uno o más pares de electrones; 
de modo que pueden clasificarse como monodentados, bidentados o polidentados. Algunos ejemplos de 
ligantes monodentados son: F”, Cl, Br, CN’, NH,, H,O y OH. Todos ellos tienen átomos que poseen un 
solo par de electrones. Como ejemplos típicos de ligantes bidentados podemos mencionar la etilendiamina 
(NH,CH,CH,NH,) que puede enlazarse al catión metálico a través de sus dos átomos de nitrógeno, y el oxa- 
lato (OOC-COO ) que usa sus dos pares disponibles de electrones procedentes de los oxígenos cargados 
para enlazar. Un ejemplo de un ligante polidentado es el etilendiamintetraacetato [EDTA* (-OOC-CH,), 
N-CH,-CH,-N(CH,-COO-),] el cual tiene seis posibles puntos de coordinación como resultado de dos de 
sus nitrógenos y cuatro de sus oxígenos. 

Los complejos pueden tener cualquier tipo de carga: positiva, negativa o cero como resultado de la adi- 


ción de cargas individuales. Normalmente se escriben entre corchetes. Por ejemplo: 


Ag* + 2NH, > [Ag (NH),J" (3.1) 
Fe” + EDTA* > [Fe EDTA]* (3.2) 
Pt + 2NH, + 2Cl [Pt (NH,),CL] (3.3) 


Hay que tener en cuenta que los cationes acuosos suelen escribirse sin las moléculas de solvente que les 
acompañan, y que la mayoría de estas reacciones se pueden escribir como equilibrios. 

Además de la posibilidad de modificar la carga, pueden presentarse otras consecuencias de la formación 
de complejos de iones metálicos incluyendo cambios dramáticos en solubilidad, color, potencial estándar, 
número de coordinación, geometría, estereoquímica, susceptibilidad magnética y reactividad. 

Por ejemplo: la participación de iones metálicos en reacciones redox usualmente depende de sus poten- 
ciales estándar, los cuales se ven alterados en la formación de complejos. Dicha modificación de potencial 
estándar (de E a ad se debe a cambios en la energía libre. La siguiente secuencia de ecuaciones 
muestra este efecto para un ión metálico solvatado en diferentes estados de oxidación (M™ y M™»*) que 
reacciona con un ligante (L). En este caso, asumimos que el ligante no está cargado y que los diferentes 
estados de oxidación forman complejos con el mismo número de ligantes (la secuencia para los ligantes 


cargados y para diferentes números de ligantes es esencialmente la misma). 


M™ +ne MY = AG? = -nFE?,, (3.4) 
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M™+pL=ML"™ AG, = -RTInK, (3.5) 


M“ + pL = MLO AG? = -RTINK,,, (3.6) 
donde K, = (ML,“V(M™ILP) (3.7) 
y K pn = [ML 0 id (3.8) 


son las constantes de formación de ML,” y ME m respectivamente. 
Si sumamos las ecuaciones 3.6 y 3.4 y le restamos la ecuación 3.5, obtenemos 


ML,” + ne = ML (3.9a) 


AG", = AG? - AG? + AG®, = nFE® | -(-RT In K,) + (-RTInK,,_) 


AG’, = - nFE°, + RT In (K, /K,,,) = DFE ej (3.9b) 
Ahora, si dividimos AG”, entre —nF, obtenemos 
(AG? /-nF) = E aei = Ea —(RT/nF) In (K, /K,,,,) (3.10) 


lo que demuestra que el potencial estándar del ión metálico es modificado por un término que implica el 
logaritmo natural de la razón de las constantes de equilibrio. Si la constante de equilibrio del complejo que 
contiene al ión metálico en su estado de oxidación más alto es mayor que la del estado de oxidación más 
bajo, el potencial estándar va a desplazarse hacia un valor más negativo, mientras que lo opuesto es cierto 
si el estado de oxidación menor es más estable (es decir, si tiene una constante de formación de complejo 
mayor). El primer caso es más común, ya que un ión metálico con alta carga positiva en solución acuosa 
se volverá más estable si forma un complejo con un ligante donador de electrones (ver ejemplo 3.1). Algu- 
nas excepciones son aquellos casos en que existe retrodonación de densidad electrónica del metal hacia el 
ligante. 


Ejemplo 3.1 Estime el E id para el sistema con Fe?*** como el ión metálico y EDTA* como ligan- 
te. Tome los valores aproximados de los logaritmos de las constantes de formación de los complejos 
como 14 y 25 para los complejos de EDTA con Fe” y Fe**, respectivamente. El E’ a puede encontrarse 
en cualquier tabla de potenciales estándar. 


Respuesta: 


Las reacciones involucradas son 
Fe? +e = Fe” - nFE® a 


Fe* + EDTA* = [FeEDTA] -RTInK, 


Fe” + EDTA* = [FeEDTA}* -RTINK, 
[FeEDTA] + e = [FeEDTA]? - nEE? 


complejo 


Aplicando la ecuación 3.9b, 


AG?,=-NFE?, + RT In (K,,/K,,,) =- nFE®,, + RT In [10 / 10'] = - nFE® 


complejo 
Si ambos lados se dividen entre —nF, si se asume temperatura ambiente, y dado que Ea = 0.77 V, 
entonces se obtiene: 


AG", / (- nF) = E° = E? + (RT /- nF) In [10% / 10'*] = 0.77 - (0.059/1) log 10" = 0.11 V 


complejo 
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Ejemplo 3.2 Como se discutió en el ejemplo 2.17, en aguas óxicas, Mn** es normalmente oxidado a 
MnO, En ciertas circunstancias, también se produce Mn**. Con el fin de comprender mejor el ciclo 
del manganeso en la interfase óxica/anóxica, la termodinámica ofrece su poder predictivo. Desde este 


punto de vista, y asumiendo condiciones y concentraciones estándar, 


a) Estime el valor de la constante de equilibrio para la desproporción de Mn** a Mn** + MnO, ¿Es 
espontánea esta reacción? 
b) Se sabe que el EDTA forma complejos con Mn (IID y Mn (ID). Se reportaron los siguientes datos: 


Mn” + EDTA* = [Mn(II)EDTA] K,=7.1x 10% 


Mn” + EDTA* = [Mn(II)EDTA]* K,=1.1x10* 
2 


Estime E” para la reacción 
[Mn(IDEDTAT + e = [Mn(IDEDTA]* 


c) Calcule el valor de K para la desproporción de [Mn(UD)EDTA] a [Mn(ID)EDTA]* + Mno,. ¿Es 
espontánea esta reacción? 


Nota: Para resolver este problema, se puede utilizar información adicional sobre E° del diagrama de 
Frost del Mn (ver ejemplo 2.12). 


Respuesta: 


a) La ecuación Mn* = Mn” + MnO, 


debe ser balanceada en un inicio. Para hacer esto, se ajusta el número de especies de manganeso 
en ambos lados; después se añade agua al lado izquierdo para balancear los oxigenos del MnO,. Pos- 
teriormente, se añaden iones H* del lado derecho con el fin de balancear los hidrógenos del agua asi 
como el exceso de cargas positivas del lado izquierdo, obteniendo la siguiente ecuación balanceada: 


2Mn* + 2O = Mn” + MnO, + 4H* 


A continuación, se debe encontrar el valor de AG para conocer si esta desproporción es espontánea 
o no. Para ello se requiere escribir ambas medias reacciones y sus respectivos valores de AG? (igua- 
lados a —nFE?) de forma separada. 


Media reacción AG” 


Mn* + e = Mn” -nF(1.51) 


MnO,,. + 4H’ +e = Mn™ + 2H,0,) -nF(0.91) 


Entonces se invierte la segunda reacción, se suma a la primera, y se obtiene la ecuación deseada 
junto con su valor de AG: 


2Mn** + 2H,0, = Mn* + MnO, + 4H" 
AG? = -F(1.51) + F(0.91) = -F (0.60) 
Este valor es igual a —RT In K, por lo tanto: 


- RT In K = -F (0.60) 


(RT In K)/ F = 0.60 
Como se señaló anteriormente, a temperatura ambiente esto se convierte en: 
0.059 log K = 0.60, y por lo tanto K ~ 10”. 


Nota: El valor exacto depende de la fase en la que se encuentre el MnO,. 
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En cualquier caso, este valor de K significa que la desproporción de Mn** a Mn** + MnO, es espontá- 
nea, como se puede predecir a partir de su diagrama de Frost y de su AQ”. El hecho que el Mn** pueda 
ser producido en aguas óxicas probablemente se deba mas a su estabilidad cinética que a su estabilidad 
termodinámica. 


b) Para estimar el E? 
ecuación 3.9b: 


para la reacción: [UnN(IDEDTA] + e = [Mn(IDEDTA]*, se emplea la 


complejo 
Eig = Ea —(RT/nF) In (K,,/K,,_,) 


A temperatura ambiente 


E = 1.51 — [(0.059/1) log [7.1 x 10/1.1 x 10'*] = +0.86 V 


complejo 


Éste es un estimado razonable, pues el valor reportado en la literatura es de +0.824 V. 
c) En primer lugar, la ecuación deberá balancearse como se mostró anteriormente. 


Ya que [Mn(IID)EDTAT = [Mn(II)EDTA]* + MnO, está sin balancear, inicialmente se ajusta el nú- 
mero de especies de manganeso en ambos lados, es decir, 
2 [MN(IDEDTA] = [Mn(IDEDTA]” + MnO, 
Después se añade otro EDTA al lado derecho de la ecuación y agua al lado izquierdo para balancear 
los oxigenos del MnoO,. Posteriormente, se añade una cantidad suficiente de H* en el lado derecho para 
balancear los hidrógenos del agua así como el exceso de cargas positivas en el lado izquierdo, obtenien- 
do la siguiente ecuación balanceada: 


2[Mn(IID)EDTAT + 2H,0 a+ [Mn(IDEDTA]? + MnO,,, + EDTA* + 4H* 


A continuación, se debe encontrar el valor de AG” para conocer si la desproporción es espontánea o 
no. Para ello se toma nota de que se puede obtener esta reacción restando dos veces la ecuación en b) 
de la formación de [Mn(IID)EDTA] a la ecuación de desproporción del Mn* en a): 


2Mn* + 2H, Os, = Mn” + MnO, + 4H* 


-2 (Mn** + EDTA* = [Mn(III)EDTA]) 


2[Mn(IM)EDTA] + 2H,0,, = Mn” +MnO,, +2EDTA* + 4H 


2s) 
Después, se suma la ecuación de la reacción de formación de [Mn(II)EDTA]* a la ecuación obtenida, 
obteniéndose así la desproporción deseada: 


2[Mn(UDEDTA]T + 24,0, = [Mn(II)EDTA ]* + MnO y + EDTA* + 4H* 


Entonces, 


AG” ¿AG ZAG? AG 


donde AG”., es el cambio en la energía libre para la reacción de desproporción del complejo de 
Mn(1ID), AG”, es para la desproporción del Mn(1ID), AG” p, es para la formación del complejo de Mn(1ID, 
y AG” ş es para la formación del complejo de Mn(II). Los subindices h y | son para el estado de oxida- 
ción mayor (higher) y menor (lower), respectivamente. 


Sustituyendo, se obtiene 


AG.,=-RTIn 10% - 2 (-RTIn7.1 x 10%) - RT In (1.1 x 10%) 


AG =- RT In [10% x 1.1 x 10% / (7.1 x 10%)?] = - RT In (2.18 x 10) 


A partir de aqui, K para la desproporción del complejo es 2.18 x 10°. Puesto que ésta es menor que 
la unidad, es evidente que la desproporción del complejo de Mn(IID) no es termodinámicamente factible 


en condiciones estándar, al contrario que la desproporción de Mn(III) acuoso, ejemplificada en a). 
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A partir del ejemplo que se acaba de discutir, queda claro que la formación de complejos puede tener un 
efecto dramático en algunas de las propiedades redox y no redox de un sistema de iones metálicos dado. Los 
cambios en las condiciones y concentraciones de la solución pueden modificar los diferentes equilibrios de 
la espontaneidad a la no espontaneidad, y viceversa (ver ejemplo 3.2). 

Otra consecuencia de la formación de complejos es la posibilidad de tener mecanismos de reacción al- 
ternos. Por ejemplo, el Cu* es normalmente inestable en solución acuosa (de hecho, ¡ni siquiera aparece en 
el diagrama de Pourbaix del Cu!). Sin embargo, la reducción electroquimica de iones de Cu** en presencia 
de Cl involucra un intermediario de Cu* - Cl estable. Respecto a la escritura de fórmulas de complejos, 
usualmente se utiliza el siguiente orden: 


catión externo [catión interno/ligantes neutros/ligantes aniónicos] anión 


Por ejemplo, [Ag(NH,),]NO,, Na,[Fe(IDEDTA], [Pt(NH,),CL 1, y [Co(lIDen,CLICIO, (aquí, en = etilen- 
diamina). Para escribir los nombres, el orden es: catión externo, ligantes neutros, ligantes aniónicos, catión 
interno (con su estado de oxidación en paréntesis, a menos que éste sea obvio), y anión. Se pueden consultar 
libros de química general y química inorgánica para una discusión más amplia y ejemplos. 


3.1.3 Geometría de complejos metálicos 


El número de ligantes que rodean al catión metálico recibe el nombre de número de coordinación. Este 
número normalmente se puede correlacionar con la geometría del complejo. El número más común es el 
6, pero esto no es una regla absoluta. Algunos ejemplos se muestran en la tabla 3.1 y en los ejemplos 3.3 


y 3.4. 


Tabla 3.1. Geometrías de complejos metálicos comunes. 


Núm. de coordinación Geometría del complejo Ejemplos 

2 Lineal [Ag(NH),J 

3 Plana [Hgl,} 
Piramidal [SnCl,} 

4 Tetraédrica [AICL} 
Plano cuadrado [PtCl,]* 

5 Bipirámide trigonal* [Ni(CN),]}* 
Pirámide cuadrada* [Ni(CN),]* 

6 Octaédrica [Fe(H,O),17 

7,8,9 Las geometrías pueden variar, aunque dichos complejos Varios 

son menos comunes. 


* Nota: Estos complejos pueden alternar entre ambas geometrías dependiendo de su contenido energético. 


Ejemplo 3.3 Un complejo determinado, ML,L”, (donde L y L’ son ligantes diferentes) presenta dos 
isómeros geométricos posibles, cis y trans. ¿Cuál es su geometría? 


Respuesta: 


Debe ser plana cuadrada. En compuestos tetraédricos no existen isómeros geométricos, ya que las 
cuatro posiciones son equivalentes, como se muestra en la figura: 


L' L 
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Ejemplo 3.4 Dibuje o construya un modelo para un complejo de geometría octaédrica. 


a) ¿Son equivalentes las seis posiciones? 
b) El complejo [ML,L’,], ¿puede tener isómeros geométricos (cis-trans)? 


Respuesta: 
a) Sí, las seis posiciones son equivalentes. 


L 


b) Si, el complejo puede tener isómeros geométricos debido a que las siguientes estructuras no son 
equivalentes: 


isómero-trans isómero-cis 


Ejemplo 3.5 Encuentre la estructura del EDTA* y dibuje una representación adecuada del complejo 
octaédrico que forma con el Fe**, 


Respuesta: 
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O en tres dimensiones: 


3.1.4 Complejos de esfera interna y externa 


Cuando los cationes metálicos se encuentran en soluciones acuosas se pueden presentar dos tipos de esfe- 
ras: 


a) Una esfera de moléculas de agua que se unen directamente con el metal, llamada esfera de coordina- 
ción interna o, simplemente, esfera interna. 

b) Un grupo de moléculas de agua más débilmente vinculadas (no directamente unidas al metal) llama- 
do esfera de coordinación externa o, simplemente, esfera externa. 


De esta manera, un complejo catiónico puede tener una interacción de esfera externa con un ligante ió- 
nico o con una molécula de solvente sin desplazar a los ligantes internos directamente enlazados al metal. 
A concentraciones aniónicas más altas, el complejo de esfera externa [M(H,O),]"*A"”- es más frecuente que 
su correspondiente complejo de esfera interna [M(H,O),A]. Curiosamente, el número de moléculas de 
agua rodeando el catión metálico en la esfera interna es normalmente el mismo que el número de átomos 
donantes en sus complejos en estado sólido. El número más común de moléculas de agua en la esfera de co- 
ordinación interna es 6, mientras que el número de moléculas de agua en la esfera de coordinación externa 
se encuentra en el rango de 3 a 22. 

El agua es una molécula de unión excelente ya que puede actuar como una base de Lewis mediante la 
coordinación con un catión metálico, y como un ácido de Lewis a través de la coordinación con un anión 
dado por medio de sus átomos de hidrógeno. 


3.1.5 Ligantes mono y polidentados: el enfoque HSAB 


Se dice que los iones metálicos pequeños (ácidos, desde la perspectiva de Lewis) con una elevada carga 
positiva son duros porque fácilmente pueden polarizar aniones para formar enlaces covalentes y también 
se dice que los iones metálicos grandes con una carga pequeña son blandos. Algunos iones metálicos son 
intermedios entre estos dos extremos; de la misma manera, los átomos donadores en los ligantes (bases, 
desde la perspectiva de Lewis) se pueden clasificar como duros o blandos, dependiendo de si tienen una 
densidad de carga grande o pequeña, respectivamente. 

Un descubrimiento muy importante es que los cationes duros (por ejemplo, Be”*, Al**, Ti“) prefieren 
ligantes con átomos donadores duros (por ejemplo, F, O, Cl), y los cationes blandos (por ejemplo, Ag”, 
Cd”*, Tl*) prefieren ligantes con átomos donadores blandos (I, Te, As). Este hecho tiene una gran variedad 
de aplicaciones que pueden utilizarse favorablemente en el análisis, en las reacciones selectivas, en la sepa- 
ración, remoción, recuperación, etc., de iones metálicos. Ésta es una aplicación del principio HSAB (ácidos 
y bases duros y blandos, o Hard Soft Acid Base, por sus siglas en inglés) enunciado por Pearson a final de 
la década de 1960. 


3.1.6 El efecto quelato 


Los ligantes que usan más de un par de electrones para formar un complejo son denominados agentes 
quelantes, y los complejos resultantes son llamados quelatos. Esto se debe a la observación de que forman 
anillos cerrados con los iones metálicos centrales, semejante a la captura de un objeto por las tenazas de 
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un cangrejo (tenaza en griego es yeAn, pronunciándose “quele”). Curiosamente, los quelatos son mucho 
más estables que sus correspondientes complejos monodentados. A esto se le conoce como efecto quelato. 
Por ejemplo, cuando el níquel forma un complejo monodentado con el amoniaco en solución acuosa, su 
constante de estabilidad es relativamente grande: 

Ni”, + 6NH,,,.. = [Ni (NH) J” 


(aq) 3(aq) 


b ™™s = 1085 (3.11) 


(aq) 
Téngase en cuenta que todos los estados fisicos se especifican aqui en aras de la claridad en la demostra- 
ción que sigue. 
Sin embargo, cuando forma un complejo con la etilendiamina (abreviada como en), su estabilidad se 
incrementa considerablemente como se puede ver en su correspondiente constante: 


NI” o + 3C,H,N = [Ni (en),]? B, en = 10183 (3.12) 


2(aq) (aq) 


Aunque el origen de este efecto y la comparación de constantes con diferentes unidades, o sea, J, “s 
y fP,”, ha causado controversia, el efecto quelato puede ser un efecto entrópico debido al aumento en el 
número de especies disueltas que se produce por la quelación. Una explicación simplificada se proporciona 
en la figura 3.1 a través de la observación de cambios en los valores de parámetros termodinámicos como 
AG, AP? y AS? para las reacciones 3.11 y 3.12. 


H,O NH 
H,O H.O NH NH 
+ 6NH,, = + 6H.O, AS=0 
H,O H,O NH NH, 
H:O NH 
Ea 
N N 
3 ‘c—c% 


+ó H:O p AS >> 0 


Figura 3.1. El efecto quelato. 

Los valores de AH? para ambas reacciones son el resultado de la ruptura y formación del mismo tipo y 
número de enlaces, es decir, se rompen seis enlaces Ni-O, y en su lugar se forman seis enlaces Ni-N para 
ambas reacciones, por lo que son esencialmente iguales. Entonces se puede visualizar a partir de AG” = 
AP? - TAS? que, para la misma temperatura, el valor de AS? determina el valor de AG?. 

Ya que AG” = - RT In K se puede predecir que f,*” > B, “7s, que de hecho es el caso, como lo demuestran 
los valores de las constantes de equilibrio dadas anteriormente. En esencia, el efecto quelato es entonces un 
efecto entrópico. Se ha propuesto una ecuación simplificada para la obtención de una primera aproximación 
a la constante de formación de un quelato mediante el uso de la constante de formación del complejo con 
el ligante monodentado correspondiente: 


log B,, (quelato) = log B, (monodentado) + (n-1) log 55.5 (3.13) 


donde m y n representan el número de ligantes entrantes en el quelato y en el caso monodentado, respec- 
tivamente (ver ejemplo 3.6). 


Ejemplo 3.6 En el ejemplo que se acaba de discutir, B,, es la constante de formación del complejo de 


etilendiamina (estimada), P, es la constante global de formación para el complejo de amoníaco (como 
se discutió en la sección 2.1.2) y n = número de ligantes de amoniaco = 6. Obtenga P,,. 
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Respuesta: 


log £, = log 10% + (6-1) log 55.5 = 17.3, y B, = 1013 


que es una aproximación razonable al valor obtenido experimentalmente, 10'**. 


3.1.7 Reacciones de complejos 


Estas se pueden clasificar como reacciones de intercambio de ligantes y de intercambio de electrones. 


3.1.7.1 Reacciones de intercambio de ligantes 


Cuando un nuevo ligante (Z) sustituye a un ligante existente en la esfera interna del complejo (L), pueden 
llevarse a cabo dos mecanismos: 


a) Mecanismo asociativo (también llamado A). El nuevo ligante reacciona directamente con el ión me- 
tálico central, formando un intermediario con un número de coordinación más alto que el complejo 
original. En un segundo paso, uno de los ligantes originales abandona el complejo: 


[ML] +A = [ML,A] (3.14) 


[MLA] > [MAA] +L (3.15) 


Aunque el mecanismo del tipo A es semejante a las sustituciones nucleofílicas bimoleculares S, 2 encon- 
tradas en la química orgánica, esta terminología no se emplea en mecanismos inorgánicos. 


b) Mecanismo disociativo (también llamado D). El complejo pierde a uno de sus ligantes originales, 
formando un intermediario con un número de coordinación más bajo que el complejo original, y otro 
ligante llega y ocupa su lugar. Éste es un mecanismo característico del tipo S, 1 de la química orgá- 
nica y puede ser ejemplificado por: 


[ML] = [ML] + L (3.16a) 
[ML] +A > [ML,A] (3.16b) 


c) Mecanismo de intercambio (también llamado I). En la mayoría de las reacciones inorgánicas de 
sustitución se cree que la ruptura del enlace entre el átomo metálico y el grupo saliente (L), y la for- 
mación del enlace que involucra al ligante entrante (A) se llevan a cabo de forma simultánea; en otras 
palabras, el ligante saliente y el entrante se intercambian en un solo paso a través de la formación 
de un estado de transición o complejo activado pero no un intermediario con diferente número de 
coordinación. La siguiente reacción ilustra el mecanismo I: 


[ML,¿] + A > [L---ML,---A] > [ML,A] + L (3.17) 
Se sugieren dos tipos de intercambios: 


a) Intercambio disociativo, I, donde la ruptura del enlace domina sobre la formación del enlace. 
b) Intercambio asociativo, I, en el cual la formación de enlaces juega un papel dominante. 


Las velocidades para estas reacciones son típicas de un ión metálico determinado, más o menos indepen- 
dientemente del número de ligantes que se intercambiaron. En general, los iones metálicos que favorecen 
la formación de enlaces fuertemente covalentes (frecuentemente los iones pequeños) sufren reacciones 
de intercambio más lentamente que aquellos que forman enlaces más iónicos (iones grandes). Martell y 
Hancock enunciaron tres reglas muy útiles para visualizar si un ión metálico experimentará reacciones de 
intercambio de ligantes de forma rápida o lenta: 


1. Para una carga constante en el ión metálico y para el mismo ligante, la velocidad se incrementa con 
el tamaño del ión. 
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2. Para un tamaño constante del ión metálico, la velocidad se incrementa con la disminución de la car- 
ga catiónica. Por ejemplo, Co?* sufre reacciones de intercambio de ligante mucho más rápidas que 
Co”. 

3. Cuanto más estable es el arreglo de electrones, lo cual produce una mayor energía de estabilización 
del campo ligante (Ligand Field Stabilization Energy, LFSE, por sus siglas en inglés), menor será la 
velocidad. Por ejemplo, el Co™ presenta mucha menor velocidad de intercambio de ligantes que el 
Mn* debido a su alta LFSE. 


A altos valores de pH algunos ligantes aniónicos como el EDTA* y NTA” compiten con los iones hi- 
droxilo y carbonato (usualmente presentes en el agua debido a la disolución del CO, del aire) por los iones 
metálicos existentes en la solución. Por otra parte, a bajos valores de pH, son los metales y los protones los 
que compiten por el ligante. 

Las constantes de estabilidad no son siempre la mejor herramienta de predicción para la medición de la 
facilidad y el alcance de las reacciones químicas que involucran complejos, como tampoco para su estabi- 
lidad en el tiempo, ya que su comportamiento cinético a menudo puede ser aún más crucial. Por ejemplo, 
cuando las reacciones de intercambio de ligante de ML ([FeEDTA]) con otro ión metálico (Zn** o Ca?) son 
cinéticamente lentas, no influyen significativamente en la especiación del ligante. Otro ejemplo típico de 
la competencia de la termodinámica vs. la cinética es el hecho de que la degradación de algunos complejos 
metálicos (metal-NTA) se relaciona con su labilidad cinética, en lugar de relacionarse con sus constantes de 
estabilidad termodinámica. Se emplean algunos datos cinéticos en lugar de termodinámicos para clasificar 
complejos metálicos como lábiles, cuasi-lábiles, poco lábiles e inertes o estables (ver la sección 3.2.6). 

Existen catalizadores específicos para ciertas reacciones de complejos metálicos. Por ejemplo, se sabe 
que la formación de [Cr(UDEDTA] es catalizada por el sistema carbonato/bicarbonato. 

La competencia ligante-ligante que involucra a dos ligantes contendiendo por el mismo ión metálico se 
emplea para determinar las constantes de estabilidad de los complejos involucrados. Otro ejemplo de la 
aplicación de los fenómenos de competencia ligante-ligante es la técnica de cromatografía de intercambio 
de ligante, donde se utiliza la competencia de ¡ones metálicos por un mismo ligante para la cuantificación 
de dicho ligante. Por ejemplo, en la reacción: 


[M(IDEDTA] + Fe(III) 2 [Fe(II)EDTA] + M (3.18) 


donde M es un ión metálico diferente al hierro, el complejo [Fe1ID)EDTA] se analiza después del inter- 
cambio, por ejemplo, con un detector de UV. Un concepto similar se emplea para examinar una variedad 
de quelatos metal-EDTA, mediante el cual se transforman en otro complejo (por ejemplo, [CuEDTA] o 
[LuEDTA]) que puede monitorearse más fácilmente. 


3.1.7.2 Reacciones de intercambio de electrones 


Muchos complejos metálicos experimentan reacciones de transferencia de electrones con otros complejos, 
con agentes de oxidación-reducción o con superficies electrificadas (electrodos); si dicha transferencia no 
produce un cambio químico neto, entonces recibe el nombre de intercambio de electrones. Una vez más, el 
criterio de espontaneidad termodinámica es el cambio en la energía libre de Gibbs (AG). 

Las reacciones de transferencia de electrones con otros complejos metálicos pueden ocurrir por medio 
de dos mecanismos: 


a) Mecanismo de esfera externa. Ambos complejos mantienen sus esferas de coordinación, y el electrón 
(o electrones) transferido pasa a través de ambos. Un ejemplo es 


[Fe(H,O),]** + [Mn(H,O),]** 2 [Fe(H,O),]** + [Mn(H,0),}?* (3.19) 


b) Mecanismo de esfera interna, también llamado mecanismo puente-ligante. Los complejos implica- 
dos forman, al menos, un “puente” con un ligante de por medio y el electrón pasa a través de éste. Un 
ejemplo típico es el [Co(II) EDTA], el cual es rápidamente oxidado por el [Fe(CN),]*, asi como por 
óxidos de manganeso de origen natural: 


[Co(EDTA)]* + [Fe(CN),]* 2 [Co(EDTA)} + [Fe(CN),]* (3.20) 


Los complejos metálicos se pueden oxidar o reducir en el catión metálico interno o en los ligantes por 
medio de otros compuestos o por la transferencia de electrones de un electrodo. Las condiciones se pue- 
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den establecer para realizar selectivamente la reacción redox y que ésta afecte a ninguna o a ambas partes 
del complejo. En la reacción anterior, el [Fe(CN),]* oxida al Co(II) hasta Co(1ID); por otra parte, el PbO, 
oxida selectivamente al EDTA en el complejo [Co(IDEDTA]; otro ejemplo es el saneamiento de efluentes 
que contienen Cu(CN),, lo cual se logró mediante la remoción electroquímica de Cu** y CN" simultánea- 
mente, con la reducción del primero a su forma elemental y la oxidación del último a cianato (ver sección 
10.1.4). 


3.2 Cinética química 


El estudio de cómo y qué tan rápido se llevan a cabo las reacciones químicas es el propósito de la cinética 
química. 

La velocidad de una reacción se puede definir como la variación de la concentración de un reactivo o un 
producto en un sistema a volumen constante; por ejemplo, batch o intermitente. Esta velocidad es direc- 
tamente proporcional al número de colisiones (frecuencia de colisión) entre los átomos o moléculas que 
reaccionan por unidad de tiempo, de acuerdo a la teoría de colisión: 


. Frecuencia decolisión 
Velocidad « - (3.21) 
tiempo 


Por ejemplo, en una reacción simple elemental unidireccional: 


A (Reactivo) > B (Producto) (3.22) 


la velocidad de desaparición de A para formar B es normalmente directamente proporcional a la concen- 
tración de A, de la siguiente manera: 


Velocidad œ [A] (3.23) 
y Velocidad = k[A] (3.24) 


donde los corchetes indican la concentración molar de A, en mol L”, y k es la constante de velocidad la 
cual se define más adelante. La velocidad promedio de desaparición de A entonces se define como el cam- 
bio de concentración de A, A[A], donde A[A] es la concentración final de A, [A], menos la concentración 
inicial de A, [A],, con un cambio en el tiempo, At (At = tiempo final, t, menos el tiempo inicial, t,). 


[A], -[Al __ A[a] 


Esto significa que Velocidad = — (3.25) 
tty At 
Si se toman incrementos infinitesimales, entonces 
Velocidad = _ AA] (3.26) 


dt 


Para efectos prácticos, el tiempo inicial, t, se toma como el tiempo cero, o lo que es lo mismo, el tiempo 
de inicio de la reacción. 


Por lo tanto, At = t,— t, = t,— 0 = t, o simplemente t. Así, podemos reescribir la ecuación 3.25 como: 


Velocidad = — [A], [Alo (3.27) 


t 


En esta expresión, la velocidad tiene un valor negativo debido a que [A] disminuye conforme la reacción 
avanza y el resultado global es positivo, lo que evita tener que trabajar con velocidades negativas. 
Se puede ampliar este enfoque mediante el uso de la ecuación estequiométrica general 


aA + DB + + —>gG+hH ++ (3.28) 
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donde la velocidad de la reacción se puede expresar como: 


(al). (E dla). (Ae). (ata) (3.29) 


a dt b dt g\ dt h\ dt 


Por ejemplo, si se estudia la reacción de descomposición: 


2H. =H, +I (3.30) 


(g) 2(g) 2(8) 


a volumen constante y teniendo que la velocidad de cambio de la concentración de I, es de 1.5 x 10° mol 
L's", entonces ésa es la velocidad de reacción. De la estequiometria podemos ver que: 


dlH2) - 15 x 10% mol L1 s3 (3.31) 
dt 
y que ant] =-3 x 105 mol Ls? (3.32) 
t 


Se pueden evitar los factores de conversión que relacionan las diferentes expresiones de velocidad a 
través de la definición de velocidad en términos de una concentración equivalente en lugar de una concen- 
tración molar. Si X es el número de equivalentes por litro que reaccionaron en un tiempo t, entonces dX/ 
dt es una expresión conveniente para la velocidad de reacción; sin embargo, la definición de equivalente 
debe ser explícita. 

Además de la concentración, otras variables pueden utilizarse para definir o medir la velocidad de re- 
acción, tales como: presión (en una reacción en fase gas), o absorbancia (en una reacción que implique 
cambios de color), o cambio de pH (en una reacción ácido-base), etc. Dichas variables frecuentemente 
presentan una relación lineal con la concentración. 

Si la concentración de un reactivo o un producto se representa gráficamente como función del tiempo, 
entonces la velocidad de reacción en un momento dado es numéricamente igual a la pendiente de la curva 
en ese instante. Por ejemplo, para la reacción de urea con l-pentanol: 


NH,CONH, + C,H, ,OH > NH,COOC,H, + NH, (3.33) 


la velocidad de desaparición de la urea se muestra en la figura 3.2. 


Velocidad de desaparición de la urea 
0.06 


0.05 


0.01 


0 
O 50 100 150 200 250 300 350 400 450 500 


tiempo, s 


Figura 3.2. Concentración de la urea como función del tiempo. 
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Aqui, la pendiente de la curva exponencial es dada por 
Pendiente = d[NH,CONH,] / dt (3.34) 


y su valor a diferentes tiempos puede calcularse a partir de la figura 3.2 como se muestra a continuación: 


a) Ent=0s, 
[(4.46 — 5) x 107] / (18 - 0) = - 3 x 10* mol L's"? 
b) Ent=420s, 
[0.98 — 2.26) x 10°] / (420 — 330) = - 0.311 x 10* mol L” s* 


y las velocidades de reacción en estas condiciones son 3.00 x 10% (a t = 0) y 0.311 x 10% (a t = 420 s), 
en mol L+ s*, 


3.2.1 Factores que influyen en la velocidad de una reacción 
unidireccional 


La velocidad de una reacción depende, en primer lugar, de las propiedades de las especies que reaccionan 
(moléculas, iones, radicales). Por lo general, también depende de: 


1) La concentración de los reactivos. 

2) La temperatura de reacción. 

3) Presencia de catalizadores o inhibidores. 

4) Concentración de los productos. 

5) Radiación visible o UV. 

6) Radiación ionizante como los rayos a, B o y. 


Por lo tanto, para entender por qué las moléculas reaccionan a una velocidad observada, es necesario 
expresar esa velocidad como una función de magnitudes que sean independientes de la temperatura y la 
concentración. 


3.2.1.1 Dependencia de la velocidad de reacción con la concentración: 
la ley de la velocidad 


La ley de velocidad de una reacción por lo general depende de la concentración de los reactivos. A una tem- 
peratura dada, la ley de velocidad de reacción para una reacción química puede ser expresada como: 


Velocidad = k [A]? [B/’ (3.35) 


donde A y B son los reactivos, a y $ son constantes numéricas, y k es una constante conocida como cons- 
tante de velocidad (ver sección 3.2.1.2). Las constantes a y B se obtienen a partir de datos experimentales y 
no están necesariamente relacionadas a los coeficientes estequiométricos excepto en reacciones elementa- 
les. La suma de a. + B es conocida como orden global o total de reacción. Así, si a + $ = 2 entonces se dice 
que esta reacción es de segundo orden. Sia = 1 y B = 1, la reacción se dice que es de primer orden respecto 
a A y de primer orden respecto a B. Los coeficientes a. y P no son necesariamente enteros. 

Si se considera la siguiente reacción, la cual ocurre muy rápidamente a temperatura ambiente y presión 
atmosférica: 


2NO,,) ü Ong = 2NO,,. (3.36) 
la ley experimental de velocidad de relación correspondiente es dada por: 
_1d{[No]__ afo,]_ t{NoF{o, ] són 


2 dt dt 


y la reacción es de tercer orden, como se esperaría si se basara en los valores de los coeficientes estequio- 
métricos. 
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Sin embargo, la reacción de descomposición del hipoclorito de potasio en solución acuosa es 


3KCI > KCIO, + 2KCI (3.38) 


y tiene la siguiente ley de velocidad 


al KO = k[KcIo} (3.39) 
lo que demuestra que esta es una reacción de segundo orden, mientras que estequiométricamente se es- 
peraria que fuera de tercer orden. 

Es importante darse cuenta que, para algunas reacciones, no es posible hablar de un orden de reacción. 
En muchos casos, la relación entre la velocidad de reacción y las concentraciones involucradas es mucho 
más compleja que la relación que se muestra en las ecuaciones 3.37 o 3.39. Frecuentemente, las concen- 
traciones aparecen en el denominador de la ley de velocidad. Una ecuación de ley de velocidad compleja 
es consecuencia del hecho que una reacción ocurra por medio de un mecanismo de reacción complejo. Por 
ejemplo, la reacción: 


Hy + Bry > 2HBr,, (3.40) 


+ 
2(g) 


tiene la ley de velocidad 


1 d[HBr] _ x[H, ][Br,]" 


2 di 14 qe LAB] 


[Br, ] 


(3.41) 


lo cual indica que esta reacción no ocurre por una simple colisión de una molécula de hidrógeno con una 
molécula de bromo; en su lugar, se lleva a cabo a través de cinco diferentes reacciones: 


Br, + M (cualquier molécula) > 2Br + M (3.42) 
Br + H, > HBr + H (3.43) 
Br + H, > HBr + H (3.44) 
H + Br, > HBr + Br (3.45) 
2Br + M > Br, +M (3.46) 


En total, las reacciones de la 3.42 a la 3.46 se conocen como mecanismo de reacción, mientras que cada 
una de ellas es llamada reacción elemental. La reacción entre el Br, y el H, es entonces una reacción com- 
pleja, ya que involucra a más de una reacción elemental. 

Una reacción elemental es, entonces, una reacción que ocurre exactamente como se escribe. Por ejemplo, 
si se establece que la siguiente reacción: 


OH: + CH,Br > CH,OH + Br (3.47) 


es una reacción elemental, entonces significa que un ión OH" choca con una molécula de bromuro de 
metilo, produciendo un intermediario de corta vida llamado complejo activado o estado de transición. Esta 
especie de transición se formó como resultado de la colisión de las moléculas de reactivos antes de ser 
convertidas en productos, en este caso, una molécula de metanol y un ión bromuro. 

Muchas reacciones en fase gas que involucran átomos y radicales libres son elementales. Dos ejemplos 
son: 


H +CH, So. +H (3.48) 


(8) 2 6(8) 2 5(8) 2(8) 
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y NO, + NO > NO gg) + Ox) + NOg (3.49) 


Las reacciones elementales en ocasiones se clasifican de acuerdo a su molecularidad, esto es, el nimero 
de moléculas de reactivo que participan en el cambio químico. Por ejemplo, la reordenación de CH,NC a 
CH,CN es unimolecular, mientras que la reacción entre H y C,H, es bimolecular. Por lo tanto, la molecula- 
ridad de una reacción y su orden de reacción son dos términos diferentes, aunque en algunos casos pueden 
tener el mismo valor numérico.' 


3.2.1.2 La constante de velocidad 


Se sabe por experiencia que la velocidad de una reacción química también depende de la temperatura. Esta 
dependencia es expresada por la ecuación de Arrhenius, 


k = ZeFd®T (3.50) 


donde k es la constante de velocidad, E, es la energía de activación (medida en kJ/mol), R es la constante 
de los gases (0.0821 L atm/mol K), T es la temperatura en la escala Kelvin (temperatura absoluta), y Z es 
el factor de frecuencia, el cual representa la frecuencia de las colisiones. La ecuación de Arrhenius puede 
expresarse en una forma más simple si se toma el logaritmo natural de ambos lados. 


In k = In Ze*e?? = In Z + In (e% 4) = In Z-E, /RT (3.51) 


La energía de activación se define como el mínimo valor de energía requerida para iniciar la reacción 
química. A mayor energía de activación, mayor será la barrera que evita que las moléculas de menor energía 
choquen y formen el complejo activado mencionado anteriormente, resultando en una baja conversión a 
productos. 


3.2.2 Ecuaciones de velocidad integradas 


En cinética química, los datos experimentales más comunes consisten en la concentración de las especies 
presentes a diferentes momentos. Estos datos pueden ajustarse a la ley de velocidad adecuada, la cual 
usualmente se expresa en forma diferencial. En general, es más conveniente utilizar las ecuaciones de ley 
de velocidad en su forma integrada, como se ilustra a continuación para distintos órdenes de reacción. 


3.2.2.1 Reacciones de orden cero 
Considérese la reacción: 


A > Productos (3.52) 


Si se mide la velocidad a diferentes tiempos y se encuentra que son valores independientes de la concen- 
tración de A, entonces la ecuación diferencial es 


r=- alal = klaJ' (3.53) 


Dado que el exponente es cero, entonces 


_dla]_ 
a k (3.54) 
o d[A] = -kdt (3.55) 


Integrando esta expresión, y considerando que en t = 0 la concentración de A es [A], (la concentración 
inicial de A), entonces 


1 La ley de velocidad para una reacción no elemental únicamente se puede obtener de forma experimental. 
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j / 
fi, d[A]=-k fat (3.56) 
[A] - [A], = -k (3.57) 


[A] = [A], - k (3.58) 
Para una reacción de orden cero, el gráfico de la concentración vs. el tiempo da una linea recta con pen- 
diente = - k. Aqui, las unidades de k son mol L“ s”. 


3.2.2.2 Reacciones de primer orden 


Para la reacción global: 


A > Productos (3.59) 
Si la ecuación diferencial es: 
p= HA] _ xa] (3.60) 
dt 
entonces dla] = kdt (3.61) 


[a] 


h a wet f dt (3.62) 


Integrando y sustituyendo los limites: 
In [A] - In [A], = -kt (3.63) 
In [A] = In [A], - kt (3.64) 


Una gráfica del logaritmo natural de la concentración vs. el tiempo da una linea recta con una pendien- 
te = -k. Las unidades de k son s”. Esta última ecuación puede reordenarse para dar: 


[A] = [A], e* (3.65) 
lo cual enfatiza que la concentracion de A disminuye de forma exponencial. 


3.2.2.3 Reacciones de segundo orden 


Las reacciones de segundo orden son reacciones en las que la suma de potencias en la ley de velocidad es 
igual a dos. 


a) Tipo I 


Se trata de reacciones en las que la ley de velocidad es dependiente de la concentración de una especie a la 
segunda potencia. 
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Para la reacción global: 2A > Productos (3.66) 


Si la ecuación diferencial es: r=- l dla] = k[AJ' (3.67) 
2 dt 
entonces [ø dla] =-2k far (3.68) 
AQ [ AP 0 
Integrando y sustituyendo los límites: 
A = 2kt 3.69 
[al TA], vee 
SE. +2kt 
[a] [A], oe 


Por lo tanto, para este tipo de cinética de segundo orden, una gráfica del recíproco de la concentración 
vs. el tiempo da una línea recta de pendiente = 2k. Las unidades de la constante de velocidad de segundo 
orden son mol” L s“. 


b) Tipo II 


Esto es primer orden en cada uno de los reactivos. Entonces, para la reacción global: 


A + B > Productos (3.71) 
la ecuación diferencial es: 
d| A 
r=- l J_ k{A][B] (3.72) 


Si las concentraciones iniciales de A y B son iguales, el tratamiento de la ecuación es idéntico al del tipo I; 
cuando las concentraciones iniciales son diferentes, la ecuación diferencial debe integrarse por partes para 
posteriormente sustituir los límites: 


[aJ[Bl, _ ,, (3.73) 


1 
In = 
[A], a [B], [A], [B] 
Entonces, una gráfica del término logarítmico vs. el tiempo da una línea recta con una pendiente igual a 
k (LAJ, - [B],). 
3.2.2.4 Reacciones de orden superior 


Las matemáticas implicadas en las reacciones de orden superior se vuelven más complicadas y dicho tra- 
tamiento está fuera del alcance de este libro. Por ejemplo, las ecuaciones de velocidad integradas para los 
tres tipos de reacciones de tercer orden se dan en la tabla 3.2. 
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Tabla 3.2. Ecuaciones de velocidad integradas para los tres tipos de reacciones de tercer orden. 


Tipo | Ley de velocidad Ecuación de velocidad integrada 
-dal ip 121 A |S 

I (aa = ka} rs - mp): 2kt 
A |! 1213, 1 MBL y 

: Hart TA) lah A" 


AL A l i [a] (IB],-1C),) [B] ((c),-[A],) [c] ((A),-[B),) ” 
Ma AB = (4) 13] X6), -1e MO), fal, (8) (6) (58 E 


3.2.3 Reacciones complejas 


Las reacciones químicas que no siguen la cinética de las reacciones de órdenes simples se llaman reaccio- 
nes complejas. Las ecuaciones de velocidad experimentales proveen información crucial para deducir su 
mecanismo. Una clasificación conveniente para las reacciones complejas se basa en los modos de partici- 
pación de las reacciones elementales que la componen: 


a) Consecutiva. 

b) Opuesta. 

c) Concurrente. 

d) Una combinación de dos o más de estos tipos. 


Para los tres primeros es posible escribir ecuaciones de velocidad diferenciales para reactivos, productos 
e intermediarios como se muestra en seguida. Para casos más complicados se hace cada vez más difícil, 
a menudo imposible, obtener soluciones integradas exactas, por lo que se han desarrollado métodos de 
aproximación. Estos métodos están fuera del alcance de este libro. 


3.2.3.1 Reacciones consecutivas 


Aqui, el reactivo A es convertido en el producto C vía un intermediario B mediante reacciones elementales. 


k, k, 
A>B>C (3.74) 
Las ecuaciones diferenciales son: 
dla] 
=-k|A 3.75 
ala] 6875) 
d[B] 
= = 3:76 
a NAL lB] (3.76) 
a[c] 
=k,|B 3.77 
dt l ] ( ) 


Si sólo A está presente al inicio de la reacción en una concentración [A],, entonces la ecuación 3.75 puede 
integrarse para dar una ecuación simple de primer orden: 


[A] = [A], e*" (3.78) 
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La ecuación diferencial para B se convierte en: 


d[B] Py 
d ~ k, [A], e * - k, [B] (3.79) 
y su integración resulta en 
k, 
[BI=—_, lA], €-e%) (3.80) 
k, 7 k, i 
Por último, para C se obtiene 
ke" —ke™ 
C|=|A]|1- + ! 3.81 
(elt. oh) 031) 


3.2.3.2 Reacciones opuestas (reversibles) 


El ejemplo más simple para reacciones opuestas elementales de primer orden es: 


k, 
ABIA B (3.82) 


-1 


Si sólo A está inicialmente presente a una concentración [A], y una determinada cantidad (x) ha reaccio- 
nado a un tiempo t, la ecuación diferencial de velocidad es: 


d [B] 
q 7K [A] -k, [B] (3.83) 


la cual puede reescribirse utilizando [A] =[A],=x y [B]5x como 


w k ((A],-x)-k, x (3.84) 


Cuando el sistema alcanza el equilibrio, el valor de x se convierte en x,. En ese punto la ecuación hacia 
adelante y la ecuación hacia atrás proceden a velocidades iguales, por ello 


dx _ 0 
dt (3.85) 
En estas condiciones k ([AJ, -X,) =k, x, (3.86) 


La ecuación diferencial se transforma, por lo que puede integrarse fácilmente: 


dx Kk[Al, 
dt 


(x-x) (3.37) 


Mediante la integración: 


nf le )-# lal, (3.88) 
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Asi, a través de la medición de la concentración de A o de B hasta que se alcance el equilibrio, una gráfica 
x i F A 

de nf = £ = ) vs. t resulta en una línea recta cuya pendiente es (x l a, ) y por lo tanto, el valor de k, puede 
Ae A ve 


entonces ser obtenerse a través de la ecuación 3.86. 
La constante de equilibrio K está dada por: 


_[B]_ x 
co nen (3.89) 
o Kak (3.90) 
k 


La constante de equilibrio es igual a la relación de constantes de velocidad para el avance y retroceso de 
la reacción. Dicha relación es válida para reacciones opuestas en un sistema en equilibrio. 


3.2.3.3 Reacciones paralelas 


Considerando el siguiente mecanismo: 


k 
A>SB (3.91) 
k 
ASC (3.92) 


las ecuaciones diferenciales de velocidad para reactivos y productos son: 


dal = -k [A]-k,[A]=-(k, + k,)[A] (3.93) 
del = k,[A] (3.94) 
dc] = k,[A] (3.95) 


Si al comienzo de la reacción únicamente A está presente en una concentración [A],, entonces la ecuación 
3.93 puede integrarse para obtener una ecuación de primer orden: 


[A] |- E 3.96 
nf ANE (k, +k,)t (3.96) 
o [A] = [A] et (3.97) 


La ecuación diferencial para B se convierte en: 


d|B RX 
l ] = k, [A] e (ky +key) (3.98) 
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La cual se puede integrar para dar: 
__k [ ] ~(k,+k,)t (3.99) 
[B] =E, Aļ,(l-e l ) ` 


Del mismo modo, a partir de esta ecuación se obtiene para [C]: 


[c]= 22, [Al (1-04) (3.100) 


De estas dos ecuaciones se puede demostrar facilmente que en todo momento: 


[B] _ k, (3.101) 
[C] k, 


3.2.4 Aproximación al estado estacionario 


Consideremos una reacción consecutiva en dos etapas como en el ejemplo anterior: 
A—5B—25C (3.102) 


Sik, >> k,, tan pronto como B se forma, reacciona rápidamente para dar C, y su concentración permanece 
constante durante casi todo el periodo de reacción; se dice entonces que B llegó a una concentración en 
estado estacionario, expresada por [B]., = c, siendo c una constante. Entonces la velocidad es: 


AEN) - 

& =e (3.103) 
d 

y ( EN = ko [B], (3.104) 


De las ecuaciones 3.76 y 3.103 se tiene 


ES = k, [A]. -k,[B],, =0 (3.105) 

dt J; 

entonces, k [A]; =k, IB]. (3.106) 
d(C 

(40) ata aw 


Ahora se utilizará la condición establecida anteriormente (k, >> k,) y se aplicará a la solución exacta para 
este sistema (ecuación 3.80). Primero, se multiplica la ecuación 3.80 por k,: 


k 


2k -kyt ~kyt 
k,[B]= 2 [Al e -e*) (3.108) 
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Ya que k,>> k, entonces se tiene: k, [B] = fak [a] e*") (3.109) 


Usando la ecuación 3.78: [A]=[A] e" (3.110) 


se obtiene que k,[B]= k, [a] (e*")= k [a] (3.111) 


Éste es el mismo resultado que el obtenido a partir de la hipótesis del estado estacionario (ecuación 
3.106). La validez de la suposición del estado estacionario debe probarse en cada reacción para garantizar 
la coherencia entre la hipótesis y los datos experimentales. 


3.2.5 Catálisis 


Un catalizador es una sustancia que aumenta la velocidad de una reacción hacia los productos, mientras 
que el catalizador no sufre ningún cambio químico. El fenómeno de la catálisis ya era conocido por los 
químicos en el siglo XIX pero fue hasta el siglo XX que se comprendió su comportamiento. Ahora se re- 
conoce que los catalizadores son sustancias que cambian la velocidad de una reacción química sin afectar 
la distribución en el equilibrio de los reactivos y los productos. Un ejemplo básico es la preparación en un 
laboratorio común de gas oxígeno por la descomposición térmica de clorato de potasio, la cual se muestra 


a continuación: 
2KCIO,,, > 2KCl y + 3063 (3.112) 


Sin embargo, esta reacción se lleva a cabo muy lentamente aun con calentamiento. La velocidad de 
descomposición puede incrementarse si se añade una pequeña cantidad del compuesto sólido negro óxido 
de manganeso (IV) (MnO,) como catalizador para el KCIO, antes de proceder con el calentamiento del 
reactivo. Al final de la reacción se puede recuperar cuantitativamente el MnO,. 

Un catalizador acelera una reacción al proporcionar nuevas vías (pasos elementales) con una cinética de 
reacción más favorable que las que existen en una reacción no catalizada. Los catalizadores logran esto 
mediante la interacción con el reactivo en un camino de reacción que reduce significativamente la energía 
de activación (E,) en comparación con la reacción no catalizada. 

La ecuación de Arrhenius (ecuación 3.50) nos ayuda a entender cómo funciona la catálisis. En ésta se 
sabe por definición que velocidad... ,, > Velocidad ,, ....,,, ESto es verdad ya que la constante de velo- 
cidad k, depende del factor de frecuencia Z (o número de colisiones por unidad de tiempo), la energía de 
activación E, (es decir, la barrera energética) y la temperatura absoluta T. La adición de un catalizador a 
una reacción que de otro modo sería lenta, aumenta la velocidad al incrementar Z mientras que, al mismo 
tiempo, E, disminuye. Como regla general, la velocidad aumenta con la temperatura. Esto se muestra en la 
figura 3.3, la cual representa la gráfica de la coordenada de reacción (eje x) vs. la energía libre (eje y). E, se 
representa en la gráfica 


Energía libre 


Coordenada de reacción 


Figura 3.3. Coordenada de reacción (eje x) vs. energía libre (eje y). 
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Por lo general, un catalizador forma un intermediario inestable, designado como A-C, donde A es el 
reactivo y C es el catalizador, que sufre una serie de reacciones ciclicas involucrando pasos asociativos 
(formadores de enlace) y disociativos (de ruptura de enlace). A medida que la reacción llega al fin del ciclo 
(la formación del producto deseado), el catalizador se regenera y entonces inicia un nuevo ciclo. En última 
instancia, un catalizador eficaz puede llevar a cabo un gran número de ciclos (llamados vuelcos) producien- 
do cada vez el producto antes de ser envenenado con impurezas o subproductos que reducen la eficacia del 
catalizador o incluso pueden descomponerlo. A mayor número de vuelcos, más efectivo es el catalizador. 


3.2.6 Cinética de la disociación de un complejo metálico 


Como se analizó en la sección 3.1.2, la especiación de metales es de suma importancia para la comprensión 
de muchos aspectos de su comportamiento ambiental. Muchas veces, el comportamiento cinético de un 
compuesto metálico, ML (en lugar de su comportamiento termodinámico) determina su especiación. La 
disociación de ML está dada por:? 


ML > >M+L (3.113) 


En este caso, M es un ión metálico, L es el ligante, y k, y k, son las constantes de velocidad para la di- 
sociación y la formación, respectivamente. Aquellos complejos que se disocian rápidamente, es decir, que 
cuentan con una k, grande, son llamados lábiles, mientras que los que se disocian lentamente o que no lo 
hacen en absoluto, con un pequeño k, son llamados inertes. Por supuesto que la cinética de disociación se 
puede encontrar entre estos dos extremos: en los complejos cuasilábiles y los lentamente lábiles. 

Para estudiar tal cinética, el criterio experimental para la clasificación de los diferentes tipos de complejos 
es su grado de disociación con el tiempo. Este grado de disociación está dado por la fracción de ML diso- 
ciada a un tiempo dado: 


Fracción ML disociada = _lm]_ (3.114) 
[M];or 


Ya que [M] ores la suma de [M] + [ML], esta ecuación es la misma que la que se define en la sección 
2.1.2 (ver ecuación 2.19) para un complejo con un único ligante: 


. _ M [M] 


“7 [Mhor [m]+[M1] one 


J 


Al conocer la concentración inicial del complejo, [ML], y analizando experimentalmente la concentra- 
ción de M como función del tiempo, se puede obtener [ML] a cualquier tiempo por diferencia. Entonces, 
se puede calcular y graficar f „ como se muestra esquemáticamente en el ejemplo 2.5. Los diferentes tipos 
de complejos se muestran a continuación a través de su cinética de disociación. Nótese que la curva de los 
cuasilábiles en este ejemplo no representa un mecanismo único y se requiere de un análisis más complicado 
para explicar dicho comportamiento (ver figura 3.4). 

La siguiente tarea es obtener el valor de k, para una reacción dada. Ya que la reacción 3.113 comúnmente 
sigue cinética de primer orden (o seudo primer orden) se pueden relacionar f;,, k} y t a través de la expre- 
sión: 


I 
k,t=1 
at of F ) (3.116) 


Véase el ejemplo 3.7 para su derivación. Entonces, k puede obtenerse directamente de la gráfica nf ) 
vs. t. TJM 
Los complejos metálicos pueden clasificarse de acuerdo a sus valores de k, (en s“), como se muestra en 


la figura 3.5 (ver Rodríguez, 1997). 


? Para simplificar, se omiten las cargas. 
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Labil 


Cuasilábil 


Lentamente lábil 


Tiempo 


Figura 3.4. Comportamiento cinético de los complejos metálicos. 


Inerte Lentamente lábil Cuasilábil Lábil 


log k, 


Figura 3.5. Clasificación de complejos metálicos de acuerdo a su cinética de disociación. 


Ejemplo 3.7 Derive la ecuación 3.116 para la reacción 3.113, asuma que se tiene una reacción unidi- 
reccional. 


Respuesta: 


ka 
ML————> M + L 


Si hacemos [ML] = A y si consideramos que se trata de una reacción de primer orden, entonces, 
de la ecuación 3.60: 


dA 


=-k,A 
dt 


Consolidando las variables, integrando ambos lados y aplicando los limites, A, al tiempo t, y A al 
tiempo t, se obtiene: 


41 dA Z 
la, A — 


t 
-| k,dt 
0 


In A, - nA, = -k,t 
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ott A, _ [ML] _ [ML] 
A, M} Me 


[M], = [M] + [ML] 
entonces 
[ML] = [ML], - [M] 
También, ya que 
[M] / ([M] + [ML]) = fy 


entonces 


gu IM) M M ay 
MI CTO A MegA 


Tomando los logaritmos naturales de ambos lados: 
ekc> li (1 -fy 


y, finalmente, se obtiene la ecuación 3.116: 


kt 2% In(1 = pj” )= In(1 = Ls y a nf = 


3.3 Procesos fotoquimicos 


La luz natural puede inducir una variedad de procesos de importancia para el ambiente, ya sea directamen- 
te (cuando la luz es absorbida por las especies de interés) o indirectamente (cuando la especie de interés 
reacciona a un intermediario llamado mediador, previamente excitado o producido por la luz). Algunos 
fenómenos ambientalmente importantes incluyen la fotosíntesis, fotodisociación (la ruptura de moléculas 
orgánicas e inorgánicas), fotoproducción de radicales altamente reactivos, fotodisolución de minerales, 
reacciones fotorredox, smog fotoquímico, etc. 


3.3.1 Procesos fotoquímicos después de la absorción 
de la luz 


Una molécula posee diferentes estados de energía: rotacional, vibracional, vibracional-rotacional, traslacio- 
nal y electrónico. Los diferentes tipos de radiación electromagnética son capaces de transformar el estado 
normal en las moléculas para producir un estado alterado. Por ejemplo, la luz visible y la luz UV normal- 
mente producen transiciones electrónicas del estado basal a estados excitados. Una vez que la especie 
absorbente (D) está en un estado excitado (D*), puede experimentar una variedad de procesos: 


a) Emitir luz y regresar al estado basal (fluorescencia). 


D'>D+ hv (3.117) 
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b) Regresar al estado basal a través de la pérdida de energia extra del estado excitado debido a interac- 
ciones con el medio que le rodea, de tal manera que esta energia se pierde por medio de procesos que 
no involucran a la radiación (conversion interna). 

c) Regresar al estado basal a través de la colisión con una molécula receptora A (desactivación por 
colisión). La energía electrónica se puede disipar como energía cinética en el medio que le rodea, o 
la molécula que colisiona se puede excitar y sufrir una reacción posterior (fotosensibilización). 


D + hv > D* (3.118) 
D* > D + energía (3.119) 
D*+A>D+A* (3.120) 

A* > productos (3.121) 


d) Someterse a reordenamiento electrónico con la formación de un nuevo estado excitado de diferente 
multiplicidad (cruzamiento entre sistemas o, en inglés, intersystem crossing). La multiplicidad (M) 
define el estado de una molécula, y puede calcularse a través de la fórmula 


M=2S+1 (3.122) 


donde S = el valor absoluto del espín electrónico total en la molécula, obtenido a través de la suma de 
los espines de todos los electrones desapareados (cada uno cuenta como +'/,); por ejemplo, el N, no tiene 
ningún electrón desapareado, y por ello M = 2 (0) + 1 = 1. Esto es llamado un singulete (S). Por otra parte, 
se sabe que el O, tiene dos electrones desapareados, y por ello M = 2 |(/, + */,)] + 1 = 3. Esto se conoce 
como triplete (T). 


e) Separarse o reaccionar para formar nuevos productos (fotólisis). 
D* > productos (3.123) 


De la discusión anterior queda claro que, para que un proceso fotoquímico se lleve a cabo, los fotones 
incidentes deben ser absorbidos primero. Cuanto más eficaz sea la absorción de la luz en una determinada 
región del espectro (es decir, a mayor absorción de la sección transversal de la luz de excitación), más 
eficiente será la fotorreacción. Esto se mide por el coeficiente de extinción molar o absortividad, e, normal- 
mente expresado en L mol* cm“. El número de moléculas fotolizadas por un fotón de luz incidente en un 
periodo de tiempo fijo se llama rendimiento cuántico por fotólisis (O). 


3.3.2 Ley de Beer 


Como la absorción de la luz es esencial para los fenómenos fotoquímicos, se estableció una relación entre 
la cantidad de luz incidente (I,°) de una longitud de onda particular (A), y la luz transmitida (1,) por una 
muestra dada con una concentración definida (c) y con una absortividad característica (¢,) en una celda de 
camino óptico b (en cm) de la siguiente manera: 


E, = E ge (3.124) 
Dividiendo los términos de intensidad y tomando logaritmos de ambos lados se puede rearreglar la ecua- 
ción de la siguiente manera: 


log (L? / L) = e bc (3.125) 


El término a la izquierda es llamado densidad óptica o absorbancia (A). 


3.3.3 Procesos homogéneos y heterogéneos 


Los procesos fotoquímicos se pueden presentar en una sola fase (fotólisis homogénea), o en la interfase 
entre dos fases (fotólisis heterogénea). Un ejemplo de lo anterior es la fotodisociación de H,O, en solución 
acuosa para producir el radical °OH, altamente reactivo; otro ejemplo es la generación de estos mismos 
radicales °OH en la superficie de partículas coloidales de un semiconductor (por ejemplo, TiO,) a partir de 
la absorción de luz (ver sección 10.1.1). 
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3.4 Radioquimica 


La radioactividad es importante en el estudio de fenómenos ambientales, debido a sus posibles efectos en 
los organismos vivos. Se encuentra, por ejemplo, en la atmósfera (en el radón y sus productos de desinte- 
gración); en el agua cerca de las zonas de producción de uranio, en desechos de guerra y de operaciones 
nucleares y dispersa como resultado de accidentes (Chernobyl, 1986). Ahora se revisarán algunos de los 
aspectos más destacados de la radioactividad y las propiedades claves de la radiación. 

La radioactividad es un proceso espontáneo de decaimiento o desintegración de núcleos pesados (múcli- 
dos) que genera diferentes tipos de radiación como partículas alfa, rayos beta y gama, neutrones, positrones, 
etc. además de la formación de un núcleo de un nuevo elemento. Esta radiación (incluyendo los rayos X) 
es llamada radiación ionizante, ya que es capaz de remover electrones de átomos o moléculas, formando 
así iones. Las radiaciones que no desplazan electrones de átomos o moléculas son llamadas radiaciones no 
ionizantes, por ejemplo: luz visible, luz infrarroja, luz ultravioleta, microondas y ondas de radiofrecuencia. 
Todas las radiaciones que provienen de la radioactividad son consideradas peligrosas ya que están asocia- 
das con la energía de radiación. La energía de radiación se mide en unidades de kilo (mil) electrón volts 
(keV) o en mega (millones) electrón volts (MeV). El electrón volt (eV) es definido como la energía invo- 
lucrada en el movimiento de un electrón a través de una diferencia de potencial de 1 volt. Así, 1 keV = 10° 
eV, y 1 MeV= 10° eV (ver ejemplos 3.8 y 3.9). 

Las partículas beta (B) de baja energía asociadas con energías < 250 keV pueden penetrar la capa superfi- 
cial de la piel. Las radiaciones (PB) de alta energía con energías mayores que 1 MeV pueden atravesar un cen- 
timetro o más de piel. Por otra parte, las partículas alfa (a) con energías en el rango de 1-10 MeV no parecen 
penetrar la piel. Sin embargo, tanto las partículas a y B generadas dentro del cuerpo, sin duda pueden dañar 
las células. Los rayos gama (y) y los rayos X son radiaciones de alta energía y pueden causar graves daños 
a las células. Un pequeño perfil de los cinco tipos diferentes de radiaciones se da en la siguiente tabla 3.3. 


Tabla 3.3. Principales tipos de radiaciones ionizantes. 


Tipo de radiación Naturaleza Efectos 


Es una doble carga positiva que lleva un núcleo de helio (,*He”*) 


Partículas alfa (a) 


liberada espontáneamente de un elemento radioactivo de alta 
masa atómica. Tiene un poder de penetración bajo y puede ser 
detenida por una hoja delgada de papel o una delgada capa de 
aire. 


No presenta riesgos exte- 
riores; tiene riesgos inte- 
riores. 


Partículas beta (£) 


Es una partícula cargada negativamente, equivalente a un elec- 
trón (“e o 8). Es emitida por cualquier material radioactivo. 
Una partícula beta cargada positivamente es llamada positrón 


(p°). 


Puede causar quemadu- 
ras en la piel. Presenta 
riesgos externos e inter- 
nos. 


Rayos gama (y) 


Rayos X 


Son rayos de alta energía, muy penetrantes, que siempre se pro- 
ducen con la fisión. Acompaña a las radiaciones alfa y beta. Se 
puede proteger de ellos a través de materiales muy densos, como 
planchas de plomo. Se emite desde el núcleo. 


Se trata de una radiación de alta energía, altamente penetrante. 
Su origen se encuentra en los electrones de los orbitales externos 
de un átomo. Los rayos X son producidos por la aceleración re- 
pentina de partículas cargadas. 


Dado que es muy pene- 
trante, presenta peligro 
tanto externo como in- 
terno. 


Plantea altos riesgos ex- 
ternos. 


Ejemplo 3.8 Nombre algunas partículas nucleares adicionales o partículas extranucleares. 


Respuesta: 


Protones (,'p o ,'H”), positrones (,,°e), neutrinos, antineutrinos, y así sucesivamente. 
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Ejemplo 3.9 ¿Cuál es la energía en eV y MeV asociada con partículas beta, que corresponde a 230 
keV? 


Respuesta: 


10°eV r 
2 = 3 id 
230 keV Her 230x10°eV 


230 kev MY _230x10*Mev 
10° keV 


Casi todos los elementos naturales están compuestos de isótopos. Los isótopos son átomos de un mismo 
elemento que contienen el mismo número de protones pero diferente número de neutrones. Un isótopo de 
un elemento concreto se indica con el símbolo *, x. Donde x representa el símbolo del elemento, A simboliza 
el número de masa definido como la suma del número de protones y neutrones y Z indica el número de pro- 
tones en el isótopo o su número atómico. Todos los isótopos del mismo elemento, entonces, tienen el mismo 
número atómico. Cada isótopo de este elemento representa un núclido del elemento. Como consecuencia de 
la radioactividad, un núcleo inestable se descompone para formar un núclido nuevo con menor energía. La 
radiación emitida producida lleva la energía extra. El núclido en descomposición es llamado núclido padre 
y el recién formado es llamado núclido hijo. 

Es importante entender que la radioactividad es el resultado de una reacción nuclear. Las reacciones 
nucleares son diferentes a las químicas. En las reacciones químicas, una o más sustancias cambian a una 
o más sustancias nuevas que contienen el mismo número y tipo de átomos de los elementos (no se forman 
nuevos átomos o núcleos). En las reacciones nucleares, los átomos de un elemento se transforman en áto- 
mos de otro elemento; por otra parte, una reacción química es el resultado de la ruptura (en reactivos) y la 
formación de enlaces (en los productos), e involucra electrones de orbitales; en las reacciones nucleares, 
se involucran nucleones como los protones, neutrones, etc. Las reacciones nucleares se producen con una 
variación medible de la masa que evidencia el gran cambio de energía. 


3.4.1 Cinética del decaimiento 


Nótese que la velocidad del decaimiento radioactivo depende únicamente del número de núcleos presentes 
en un elemento constitutivo del compuesto. Todos los núcleos radioactivos decaen a una velocidad carac- 
terística. La actividad o velocidad del decaimiento radioactivo (denominada A) es definida como el cambio 
en el número de isótopos radioactivos: A[N] dividido entre el cambio en el tiempo (At). Así, 


N,-N AN 
A=- — o =- (3.126) 
1-0 At 


donde N, y N, son el número de núcleos radioactivos presentes a t = 0 y t = t, respectivamente. Aquí apa- 
rece el signo negativo porque el número de núcleos radioactivos que sufren decaimiento disminuye con el 


tiempo. La actividad A también es proporcional al número de núcleos radioactivos N presentes a un tiempo 
dado t. 


A=4N, (3.127) 


donde A es la constante de decaimiento. Combinando ambas ecuaciones tenemos que 


A=— =AN, (3.128) 
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Como se dedujo en la sección de cinética, el decaimiento radioactivo sigue una cinética de primer orden, 
ya que la actividad A depende de N elevada a la primera potencia. Resolviendo esta ecuación como se se- 
ñaló anteriormente, se puede obtener la siguiente expresión 


Ino = at (3.129) 


y la correspondiente a la vida media de decaimiento (t, ,) está dada por 


1/2 


_ 0.693 


a" (3.130) 


La vida media de los isótopos radioactivos se define como el tiempo que se requiere para que la mitad de 
los núcleos radioactivos decaigan. Así, después de una vida media, la mitad de los isótopos radioactivos se 
han desintegrado y la otra mitad está disponible para decaer; después de la segunda vida media, queda una 
Cuarta parte de los núcleos originales y así sucesivamente. Una manera sencilla de encontrar qué tanto de la 
muestra radioactiva original queda después de cada vida media se determina como sigue: 


+ Después de una vida media, queda 1 de la cantidad original. 
2 


+ Después de dos vidas medias, queda e x4) = 
2 2 


lo 1 dela cantidad original. 
4 2? 
l 


e Después de tres vidas medias, queda (—x l 
2 


1 x) -1 o 1 dela cantidad original. 
22 8 2 


Entonces, después de n vidas medias, queda Í dela cantidad original (ver ejemplo 3.10). 


Ejemplo 3.10 ¿Qué cantidad de 1.00 g de isótopo I-131 quedará después de 32 días? Su vida media 
(t) es 8.0 días. 


Respuesta: 


32.0 dí 
Número de vidas medias = —— = 
8.0 dias 


Después de 4 vidas medias, la cantidad de I-131 que queda es: 


Cantidad original (g) x = =10gx = = 0.063 g 


La siguiente ecuación muestra la actividad en descenso A de un material radioactivo en función del 
tiempo: 


A= A oO tyd (3.131) 


donde t es el tiempo durante el cual la actividad A, ha disminuido (como indica el signo negativo) a A y 
£, es la vida media del material. 
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3.4.2 Unidades de radiacion 


Con el fin de comprender los efectos de la radiación en cualquier material, se definirá cómo se mide la 
radiación. La radiación se mide en varias unidades: la unidad del SI para la radioactividad es el becquerel 
(Bq) el cual se define como una desintegración (d) por segundo (s), (Bq = d/s). La unidad más común es 
el curie (Ci) y su definición está basada en el número de isótopos de radio-226 presentes en un gramo de 
elemento que se desintegran en un segundo. Un Ci es entonces exactamente igual a 3.70 x 10" desintegra- 
ciones por segundo 


1 Ci = 3.70 x 10% d/s (3.132) 


Como este número es muy grande, comúnmente se utilizan unidades más pequeñas de Ci como milicurie, 
mCi, microcurie, uCi, etc. 


1 mCi = 3.70 x 10% x 1.0 x 10° d/s = 3.7 x 10’ d/s (3.133) 


1 uCi = 3.70 x 10'° x 1.0 x 10° d/s = 3.7 x 10* d/s (3.134) 


Otra unidad es el roentgen (R). Un roentgen se define como la cantidad de rayos X o radiación gamma 
que produce iones que transportan 2.10 x 10° unidades de carga eléctrica en un centímetro cúbico (cm?) de 
aire seco a 273 K y 1 atm de presión. El roentgen mide la cantidad de radiación producida por una fuente y, 
por lo tanto, expresa la dosis expuesta de radiación. Así, si una persona estuvo expuesta a | R/min frente a 
una máquina de rayos X durante 1 minuto, se dice que esa persona recibió una dosis de 1 R. La ionización 
de este tipo mata tanto células normales como anormales. Es por ello que se tiene gran cuidado cuando una 
persona es expuesta a rayos X en la medicina de diagnóstico. 

La unidad del SI para dosis absorbidas (la cantidad de todas las radiaciones absorbidas en cualquier ma- 
terial) es el gray (Gy), definida como la absorción de un joule de energía por kilogramo de material (J/kg). 
En Estados Unidos se utiliza otra unidad para la dosis. Se llama rad, que corresponde a la dosis de radiación 
absorbida (radiation absorbed dose). Un rad es igual a la absorción de 0.01 joules de energía por kilogramo 
de material. Asi, 1 Gy = 100 rads. 

Las unidades de dosis equivalente, que representa el efecto biológico de todas las radiaciones, son de dos 
tipos: 


1. Rem: Este término relativamente antiguo es la abreviatura del inglés roentgen equivalent man (hom- 
bre). Se define como la dosis de radiación absorbida, multiplicada por un factor de modificación 
llamado factor de calidad Q, o efectividad biológica relativa, RBE el cual toma en cuenta el tipo de 
radiación (de cualquier tipo) y cómo la radiación es absorbida. Por lo tanto, para rayos beta, gamma 
y X, el factor de calidad es 1; para radiación alfa es 20, y para neutrones varía de 3 a 10. 

2. Sievert (Sv): Se trata de una unidad más moderna que sustituye al rem, ya que refleja el efecto bioló- 
gico de la radiación. Se define como la dosis absorbida en Gy, multiplicada por un factor de modifica- 
ción bastante complicado que toma en cuenta, entre otros, al factor de calidad definido anteriormente, 
a la parte del cuerpo que fue irradiada, y al tiempo y volumen de exposición. Entonces, 1 Sv = 100 
rems. 


3.4.3 Dispositivos de detección de radiaciones ¡ionizantes 
y protección contra radiación 


Para detectar y medir la radiación ionizante, se emplean cinco tipos diferentes de dispositivos. 


3.4.3.1 Contador Geiger o ionización en tubos de gas 


Un contador Geiger se utiliza con frecuencia para detectar y medir radiación ionizante. Se utiliza no sólo 
para detectar la radiación, sino también para medir o contar el número de radiaciones que pasan por unidad 
de tiempo. Aunque el contador Geiger es el equipo más utilizado, no es muy sensible a radiaciones alfa y 
beta de baja energía. 
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3.4.3.2 Dispositivo de centelleo 


Un dispositivo de centelleo es un material que, en interacción con cualquier radiación, produce una luz 
proporcional a la energía que se le irradia. Los cristales de yoduro de sodio o de germanio sirven como 
dispositivos de centelleo. 


3.4.3.3 Películas fotográficas 


Las láminas fotográficas se utilizan para detectar la intensidad de radiación; mientras más oscura quede la 
lámina, más intensa es la radiación. Las películas fotográficas también se utilizan en los dosímetros que 
miden la dosis de radiación en un área del cuerpo expuesta a la radiación. El dosímetro de bolsillo es una 
cámara de ionización que funciona como un capacitor; consiste en dos electrodos: el que está cargado posi- 
tivamente sirve como electrodo central y el que está cargado negativamente sirve como electrodo exterior. 
Cuando los electrodos se exponen a cualquier tipo de radiación, el aire que rodea al electrodo central se 
ioniza en proporción directa a la intensidad de la dosis de radiación. 


3.4.3.4 Semiconductores 


Debido a su alta sensibilidad, los semiconductores se están volviendo cada vez más populares como dispo- 
sitivos para detectar y medir las dosis de radiación. 


3.4.3.5 Termoluminiscencia 


Los materiales termoluminiscentes absorben y almacenan la radiación que posteriormente se libera en 
forma de luz cuando el material se calienta. La cantidad de luz liberada es directamente proporcional a la 
cantidad de radiación absorbida. 
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PARTE 2 


QUÍMICA DE LOS PROCESOS AMBIENTALES 
NATURALES 


4. Química de los procesos atmosféricos 
5. Química de los procesos en la litósfera 
6. Química de los procesos en la hidrósfera 


7. Procesos bioquímicos naturales 
y organismos en la biósfera 


4 QUIMICA DE LOS PROCESOS ATMOSFERICOS 


Los hermosos cielos azules y las puestas de sol rosadas son consecuencias directas de la existencia de la at- 
mósfera. La luz solar dispersada por las moléculas gaseosas alrededor de nuestro planeta es responsable del 
color azul del cielo. Cuando miramos el cielo sin sol, la luz que observamos es principalmente luz dispersa. 
Por otra parte, las partículas también dispersan la luz, pero éstas lo hacen hacia el lado rojo del espectro visi- 
ble y, por lo tanto, las pequeñas partículas de polvo en el aire producen un color rosado—rojizo espectacular. 
En este capítulo se discute la ubicación, composición y algunas propiedades de nuestra atmósfera. 


4.1 Aire 


Como una primera aproximación a nuestro tema, el aire puede definirse como una mezcla gaseosa que da 
sustento a la vida en la Tierra debido a la presencia de oxígeno molecular. Su composición principal se ha 
mantenido muy estable durante siglos y sus principales componentes son el nitrógeno (78.1%), el oxígeno 
molecular (20.9%) y el argón (0.9%). 

Desde otro punto de vista, aire es el término que empleamos para definir una estructura más compleja 
conocida como atmósfera, esto es, la capa relativamente delgada de un fluido de baja densidad que rodea a 
nuestro planeta a un par de cientos de kilómetros de altura. En una escala de metros cúbicos, el aire puede 
considerarse como una mezcla homogénea de composición constante, pero a una escala más amplia la at- 
mósfera no puede valorarse como uniforme. 

¿Dónde termina la atmósfera? Ésta es una pregunta difícil de responder, pero prácticamente toda su masa 
(un promedio estimado anual de 5.13 x 10? g) se encuentra dentro de unos 100 km. 

La subdivisión de la atmósfera en capas puede comprenderse de una mejor manera si se examinan sus 
perfiles de temperatura, como se puede ver en la figura 4.1. 


Perfil de temperatura de la amósfera 
100 


Mesopausa 


Mesósfera 


Estratopausa 


Altitud, km 


Estratósfera 


Tropopausa 


Tropésfera 


200 220 240 260 280 300 


Temperatura, K 


Figura 4.1 Distribución de capas en la atmósfera. 


Las principales capas de interés en la química atmosférica son la tropósfera y la estratósfera. La capa 
más baja (la tropósfera) se extiende desde el nivel del suelo hasta un nivel de 10 a 15 km, dependiendo 
de la latitud y época del año. La variación de la temperatura con la altura (la tasa de retraso) dentro de la 
tropósfera disminuye a un ritmo de 5-6 K/km. Si la pendiente de la tasa de retraso es positiva, entonces se 
tiene una inversión térmica. La disminución de la temperatura puede explicarse termodinámicamente por la 
expansión de los gases provocada por el calentamiento de componentes cerca de la superficie de la Tierra, 
los cuales capturan la radiación IR emitida desde la superficie. El aire caliente tiende a subir debido a que es 
más boyante que el aire frío; esto hace que la mezcla vertical sea una de las principales vías para la difusión 
de los componentes del aire dentro de esta región. La actividad convectiva juega un papel muy importante 
en el clima que tenemos. La tropósfera es el estrato en el que el clima de la Tierra se genera y es también 
dentro de esta capa que la contaminación del aire tiene lugar. 

La estratósfera es la capa que se encuentra encima de la tropopausa, es decir, la capa de temperatura cons- 
tante entre la tropósfera y la estratósfera (ver figura 4.1), donde la temperatura se eleva con la altitud hasta 
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un maximo de alrededor de 273 K; la temperatura alcanza este punto alrededor de los 50 km (en el Ecuador 
y en las regiones de latitud media). El aumento de la temperatura con la altura suprime los movimientos 
verticales, provocando la estratificación vertical de las masas de aire que se encuentran contenidas en la 
estratósfera. La altura a la que se observa la temperatura máxima es llamada estratopausa. Los incrementos 
posteriores de altitud se acompañan de una caída progresiva en la temperatura a través de una región cono- 
cida como mesósfera, hasta un mínimo que es nuevamente alcanzado a los 85 km, llamado mesopausa. Un 
siguiente aumento de altitud causa un rápido decrecimiento de la temperatura (alrededor de los 5 K/km) a 
través de la región llamada termósfera. 

El movimiento de los componentes de la atmósfera dentro de una región y entre regiones es un proceso 
clave en la química atmosférica. Por ejemplo, el transporte de químicos de la tropósfera a la estratósfera 
pone en marcha el agotamiento de la capa de ozono; por el contrario, el transporte hacia abajo, desde la es- 
tratósfera, incrementa la cantidad de ozono en la tropósfera. El fenómeno que más distingue a la tropósfera 
de la estratósfera es la velocidad de transporte vertical, la escala de tiempo para el transporte vertical de aire 
y otras especies químicas en la tropósfera puede ser de unas horas, mientras que el transporte vertical de la 
estratósfera puede durar meses o años. 


4.2 ¿Cómo se formó la atmósfera de la Tierra? 


Hace unos 4.5 mil millones de años, la Tierra comenzó a condensarse a partir del gas y el polvo de la ne- 
bulosa solar primordial, junto con el Sol y su cortejo de planetas con sus respectivos satélites. La que más 
adelante sería la Tierra colectó material de la nebulosa gaseosa solar a lo largo de un proceso que le llevó 
varios millones de años. Las colisiones con otros cuerpos celestes como meteoros y cometas eran intensas 
y frecuentes. Las colisiones con cuerpos muy grandes, llamados planetesimales, volaron a la proto- Tierra 
únicamente para reformarla de nuevo, con un incremento de masa. 

Los materiales más pesados (como el níquel y el hierro) comenzaron a hundirse por debajo de los que 
contienen silicio, los cuales son más ligeros. Muchos de los gases presentes en la Tierra fueron atraídos 
hacia aquí vía las colisiones con otros cuerpos celestiales. Eventualmente, las colisiones persistieron ya que 
la Tierra fue creciendo, y con esto, atrayendo los cuerpos más pequeños y gases remanentes en su órbita 
alrededor del Sol. Los gases más pesados quedaron atrapados en las rocas coalescentes fundidas. Los gases 
más ligeros, como el metano, el amoniaco y el hidrógeno, que fueron capturados por la Tierra, formaron su 
primera atmósfera. El oxígeno molecular no formó parte de esta atmósfera. La intensa radiación ultravio- 
leta que alcanzaba a esta atmósfera primordial rompió a las moléculas de metano y de amoniaco, liberando 
átomos de hidrógeno. Al ser ligeras de peso y tener altas velocidades debido a las elevadas temperaturas, 
las moléculas de hidrógeno fueron capaces de escapar de la atmósfera de la Tierra, dejándola empobrecida 
de hidrógeno. 

Mientras tanto, los gases atrapados originalmente bajo la superficie fueron liberados a la atmósfera a 
través de erupciones volcánicas y otras aperturas de la corteza. La atmósfera empezó a llenarse de dióxido 
de carbono, nitrógeno y vapor de agua. Los océanos se desarrollaron con el vapor de agua condensándose 
y cayendo en forma de lluvia, en tormentas incesantes. Grandes cantidades de dióxido de carbono se remo- 
vieron de la atmósfera y fueron secuestradas en las rocas carbonáceas y en el agua de mar. 

La fotólisis del dióxido de carbono y del vapor de agua produjo un poco de oxígeno atmosférico. Ini- 
cialmente, cada átomo de oxígeno producido reaccionaba rápidamente con rocas en la superficie y con los 
gases que previamente se encontraban en la atmósfera. La vida se desarrolló rápidamente en los océanos. 
Las formas iniciales de vida en el planeta fueron varios tipos de bacterias que prosperaban en el ambiente 
anóxico. El oxígeno comenzó a formarse hace alrededor de 2.5 mil millones de años, cuando las plantas 
fotosintéticas simples (ciertos tipos de algas) y las cianobacterias (algas verde-azules) aparecieron, remo- 
viendo el dióxido de carbono y permitiendo la acumulación de oxígeno molecular. El ozono (el trioxígeno) 
también comenzó a acumularse. Hace unos 500 millones de años el contenido de oxígeno molecular y de 
ozono de la atmósfera se parecía mucho a los valores actuales. 


4.3 Cantidades de los componentes de la atmósfera 


Existen dos maneras en la química atmosférica para representar la cantidad (o masa) de una sustancia: la 
concentración y la proporción de mezcla. La concentración es la cantidad (masa) de una sustancia en un 
volumen dado, dividida entre ese volumen, mientras que la proporción de mezcla es la relación entre la can- 
tidad (masa) de una sustancia en un volumen dado, a la cantidad (masa) de todos los componentes del aire 
en ese volumen. En esta definición, el aire denota únicamente componentes en la fase gaseosa, incluyendo 
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al vapor de agua, pero no toma en cuenta el agua condensada o las partículas suspendidas. La proporción 
de mezcla se mantiene constante ante cambios de presión o temperatura asociados con la altura o con va- 
riaciones meteorológicas, mientras que la concentración depende de la presión y la temperatura, de acuerdo 
con la ecuación de estado de un gas ideal (la concentración se usa más frecuentemente para partículas, y la 
proporción de mezcla, para gases). La proporción de mezcla puede expresarse como: a) fracción molar, b) 
fracción en masa, o c) cantidades híbridas, como es la cantidad de sustancia por volumen de aire corregido a 
temperatura y presión estándar (273 K y 1 atm) usando la ley de los gases ideales. La presencia de vapor de 
agua provoca que la proporción de mezcla cambie con la humedad, por lo que es habitual referirse a la pro- 
porción de mezcla en base seca o base húmeda. Las cantidades más comunes para hablar de componentes 
gaseosos son las partes por millón (ppm), las partes por billón (ppb) y las partes por trillón (ppt), las cuales 
indican en número de partes de un componente en 10°, 10° o 10” partes de aire, respectivamente. Dado que 
estas partes pueden ser referidas en volumen o en masa, es conveniente expresarlas como ppmv o ppmm. 
En la química atmosférica, ppm significa, implícitamente, ppmv. La tabla 4.1 indica las proporciones de 


mezcla de algunos gases atmosféricos importantes. 


Tabla 4.1 Proporciones de mezcla de algunos gases atmosféricos importantes. 


Componente Fórmula ppmv mg m? Principal fuente 
Nitrógeno N, 780 840 8.95 x 10° 

Oxigeno molecular O, 209 460 2.74 x 10° 

Argon Ar 9 340 1.52 x 10* 

Agua“ H,O Variable (5 000 - 40 000) Geogénicas 
Dióxido de carbono *” CO, 360 648 Biogénicas y atropogénicas 
Neón Ne 18 14.9 

Helio He 5.2 0.85 

Metano “? CH, ey, 1.1 Biogénicas y antropogénicas 
Kriptón ” Kr 1.14 3.91 

Hidrógeno H, 0.58 0.048 

Óxido nitroso“ N,O 0.5 0.9 Biogénicas y antropogénicas 
Xenón Xe 0.09 0.5 

Monóxido de carbono” CO 0.03 - 0.12 0.034 -0.14 | Químicas y antropogénicas 
Ozono > O, 0.01 - 0.15 0.02 - 0.29 Fotoquímicas 
Amoniaco * NH, 0.01 0.007 Biogénicas 
Dióxido de nitrógeno “? | NO, 0.001 0.002 y ins ar 


Notas: 

Las sustancias consideradas como contaminantes atmosféricos se señalan con el superíndice a. 

Las sustancias señaladas con el superíndice b pueden encontrarse a valores superiores a los indicados en la tabla. 

La concentración de agua también se reporta como humedad (absoluta o relativa); la humedad relativa es expresada por la fracción de 
la humedad específica máxima posible para una presión y temperatura. 

Las principales fuentes de gases atmosféricos son explicadas más adelante. 


Ejemplo 4.1 Considere una relación de mezcla de 0.1 ppm de ozono. Convierta esta concentración a: 


a) moles de ozono por moles de aire, 


b) moléculas de ozono por molécula de aire, y 
c) centímetros cúbicos de ozono por centímetro cúbico de aire. 
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Respuesta: 


a) 0.1 moles de ozono por 10° moles de aire. 


b) Alternativamente, hay una molécula de ozono en cada 10’ moléculas de aire, o 
c) Hay 1 cm’? de ozono por cada 10’ cm? de aire. 


Una forma diferente de expresar la proporción de mezcla que un gas traza en el aire es el número de molé- 
culas por centímetro cúbico (la concentración reducida) referida a una temperatura de 298 K y a una presión 
de 1 atm. Continuando con el ejemplo anterior, se tiene que 


i a moléculas 
0.10 cm’ O, 0.1 em’ O, x latm x 6.02 x10 mol ¡, moléculas O, 
0.10ppm=— = " =2.5x10™ — 
l0 cm aire 10° cm? aire x 0.082 = x10? ™ x 298 K we aoe 
-mo 


Una tercera forma de representar la concentración de una especie química en la atmósfera es como mi- 
crogramos (10° g) de la especie objetivo por cada metro cúbico de aire, generalmente a 298 K y 1 atm de 
presión. Entonces 


0.1 cm? x1 atm x 47.9982 8% x106 HE 
mol O 


o 
ol O, g 


0.10cm*O, _ 


= =2.0x10° ug- m° 
10°cm? aire ES 


0.10 ppm = 


ES E 
10%cm’ airex 2 98 K 
10°cm* aire K- mol 


Estas ultimas unidades se utilizan principalmente para especies quimicas que se encuentran en una fase 
diferente, como las partículas suspendidas y los aerosoles (Pb, PM, y PM, .). 

Una última forma de expresar la concentración es la abundancia de columna, que es la cantidad total o 
masa de una sustancia en una columna vertical de aire sobre un lugar específico. Las abundancias de co- 
lumna tienen unidades de cantidad por área (mol m”, kg m”). En el caso particular del ozono estratosférico, 
los datos se reportan en unidades de Dobson (UD). El número de UD es numéricamente igual al espesor 
(en unidades de 10° m) que una columna de ozono de un área de 10 grados x 5 grados ocuparía si estuviese 
comprimida en una capa a 273 K y 1 atmósfera. En otras palabras, en estas condiciones 1 UD es equivalente 
a un espesor de 0.01 mm. Para fines de conversión, un UD es aproximadamente equivalente a una densidad 
de columna de moléculas de ozono de 2.69 x 10% m”, o 446.2 umol m”? o 21.4 mg m”. Una abundancia de 
columna de ozono típica de 300 UD corresponde a una columna de ozono que tendría un espesor de 3 mm 
o 134 mmol m?. 

La atmósfera es un sistema dinámico donde sus componentes se encuentran continuamente en intercam- 
bio con los océanos, lagos, bosques y organismos biológicos. Entendemos este dinamismo a través de lo 
que conocemos como ciclos, los cuales involucran un número de procesos físicos, químicos así como bioló- 
gicos (ver capítulo 7). Para determinar por completo un ciclo, deben definirse todas las fuentes y sumideros, 
así como sus contribuciones. 

A pesar de que la composición de la atmósfera puede considerarse como constante, ésta no se encuentra 
en equilibrio. De hecho, la atmósfera intercambia materia e impulso con la superficie de la Tierra a través 
de los ciclos mencionados anteriormente. Una mejor descripción sería que algunos componentes en la 
atmósfera se encuentran en estado estacionario. El término estado estacionario describe el balance entre 
la entrada y la salida de un componente atmosférico. Si F,, y F son los flujos de entrada y salida de la 
atmósfera, respectivamente, un estado estacionario requiere que 


Fn = Pop = Alt (4. 1) 


donde A es la cantidad total de gas en la atmósfera y 1 es el tiempo de residencia (ver tabla 4.2) de dicho 
gas.! 


1 La definición de la IUPAC de tiempo de residencia es la siguiente: 


El tiempo promedio que una molécula o aerosol pasa en la atmósfera después de ser liberada o generada dentro de ella misma. 
Para compuestos con fuentes y velocidades de emisión bien definidas, éste se estima por medio del cociente de la concentración 
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Tabla 4.2 Tiempos de residencia aproximados de algunos componentes del aire. 


Componente Tiempo de residencia 
Sulfuro de hidrógeno 1 día 
Sulfuro de metilo 1 día 
Amoniaco 2 días 
Dióxido de azufre 3-7 días 
Óxido nítrico 4 días 
Dióxido de nitrógeno 4 días 
Cloruro de hidrógeno 4 días 
Yoduro de metilo 5 días 
Ácido fórmico 10 días 
Cloruro de metilo 30 días 
Monóxido de carbono 35 días 
Disulfuro de carbono 40 días 
Sulfuro de carbonilo 1 año 
Metano 3.6 años 
Dióxido de carbono 4 años 
Óxido nitroso 20-30 años 


Si F> F se tiene una acumulación del gas, mientras que si F, < F „p se tiene un agotamiento. Un ejem- 
plo dramático de acumulación es el caso del dióxido de carbono, el cual ha incrementado su concentración 
desde los inicios del siglo XX y por ello es una de las probables causas del calentamiento global; por otro 
lado, se tiene al ozono estratosférico el cual se está agotando, poniendo en riesgo a algunas formas de vida 
por la disminución de absorción de la radiación UV. El tiempo de residencia promedio (tiempo de vida) de 
un componente gaseoso introducido a la atmósfera puede variar desde unos minutos hasta cientos de años, 
dependiendo de sus propiedades físicas y químicas. Los gases que son muy reactivos o muy solubles en 
agua tienden a tener tiempos de residencia cortos; por ejemplo, el dióxido de azufre tiene un tiempo de re- 
sidencia de 3-7 días, y el amoniaco, de 2 días. Los gases poco reactivos o no solubles tienden a permanecer 
un largo tiempo en la atmósfera: por ejemplo, el metano tiene un tiempo de residencia de 3.6 años, y los 


clorofluorocarburos (CFC) tienen tiempos de residencia que van ¡desde los 50 hasta los 200 años! 

Con el fin de entender de dónde vienen los componentes de la atmósfera, se les clasificará de acuerdo a 
su origen. En algunos casos no existe una división muy clara (por ejemplo: un incendio forestal), mientras 
que en otros existe más de un origen. Así, 


e  Geogénico. Se refiere a actividades de la corteza terrestre sin la participación de organismos vivos; 
algunos ejemplos incluyen a la actividad volcánica, el polvo arrastrado por el aire, la brisa marina y 
los meteoritos entrantes. 

e  Biogénico. Se refiere a cualquier actividad biológica que produce o consume químicos; por ejemplo, 
el oxígeno que se involucra en procesos de fotosíntesis y respiración. 

e  Antropogénico. Se refiere a la producción de químicos como resultado de la actividad humana; la 
contaminación por plomo y la lluvia ácida son algunos ejemplos. 


media global de una sustancia a su velocidad de producción a una escala global. Éste no sólo es función de la velocidad de emi- 
sión, sino que también lo es de la tasa de pérdida debida a los procesos químicos y físicos de remoción. 
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4.4 Química troposférica 


A pesar de la alta concentración de oxígeno molecular en la atmósfera, las reacciones con esta especie 
molecular no son la ruta principal hacia la oxidación de componentes traza. La principal especie química 
oxidante (en la química durante el dia) es el radical libre hidroxilo, 'OH. Las reacciones con el oxígeno 
molecular requieren mayor energía de activación en comparación con los radicales libres como el 'OH. La 
rapidez con la que reacciona un gas traza con un radical hidroxilo sirve para estimar su tiempo de residencia 
en la atmósfera. Si un gas traza es inerte ante el radical hidroxilo, entonces su tiempo de residencia será 
alto y éste será transportado hacia la estratósfera; tal es el caso de los CFC, el N,O, el CH, y el CH,Cl. Las 
reacciones químicas con el radical hidroxilo en la tropósfera proporcionan un mecanismo muy eficiente 
para la depuración de compuestos traza, tanto de origen natural como humano. Como ejemplo echemos un 
vistazo a la oxidación de metano: 


CH, + ‘OH > CH,’ + H,O k =6.18 x 10° cm? molécula“ st (4.2a) 
CH, + O, > CH,OO° (4.2b) 

CH,OO° + NO’ > CH,O° + NO,” (4.2c) 

CH,O° + O, >CH,O + HOO" (4.2d) 

CHO + hv (luz solar) > H’ + HCO" (4.2e) 

H’ + O, + HOO" (4.2f) 

HCO’ + O, > CO + HOO’ (4.2g) 

CO +*OH > HO-CO (4.2h) 

HO-CO + O, > CO, + HOO" (4.21) 

4(HOO’ + NO’ > 'HO + NO”) (4.23) 


Si sumamos las diez reacciones, la reacción global resulta ser 


CH, + 5NO' + 50, + hv > CO, + H,O + 5NO,' + 2 "0H (4.2k) 


Esto se puede verificar usando la ley de Hess. La fuente principal de radicales "OH es la fotólisis del ozo- 
no con radiación UV de onda corta; ésta produce átomos de oxígeno excitados, O(*D), los cuales reaccionan 
rápidamente con vapor de agua para formar “OH: 


O, + Av (A<320 nm) > O, + OCD) (4.3) 
OCD) + H,O > 2 "0H (4.4) 
donde +D indica un estado fotofísico de singulete. Durante la noche, el radical nitrato (NO,”), considerado 


la principal especie química oxidante en estas condiciones, toma el relevo del ‘OH; aunque el NO,’ es me- 
nos reactivo que el ‘OH, éste alcanza su concentración más alta (~ 400 ppt) durante ese periodo. 


NO,’ + O, > NO; + O, (4.5) 


El NO, se fotoliza fácilmente, por ello su concentración durante el día es muy baja: 
El nitrato de peroxiacetilo (PAN), CH,COOONO, es también una fuente de radicales ‘OH cuando se 
descompone térmicamente: 


CH,COOONO, > CH,CO, + NO,’ (4.63) 
CH,CO, + NO* > CH,CO, + NO,’ (4.6b) 
CH,CO, + O, > CH,O, + CO, (4.6c) 
CHO, + NO’ > CH,O + NO," (4.6d) 
CHO + O, > CH,O + HOO" (4.6) 
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HOO’ + NO' —> ‘OH + NO,’ (4.6f) 


CH,O + ‘OH > CHO + H,O (4.6g) 
CHO + O, > CO + HOO’ (4.6h) 
HOO’ + NO* - ‘OH + NO,' (4.6i) 


Asi, la descomposición del PAN en presencia de NO’ puede llevar a la formación de radicales ‘OH y a la 
conversión de NO’ a NO,” meramente por reacciones térmicas. Esto podría ser muy importante ya que el 
PAN puede funcionar como un indicador del potencial urbano de formación de ozono (ver sección 8.4.1) 
y de la capacidad de oxidación orgánica de la masa de aire urbano. La descomposición térmica del PAN 
también lleva a la formación de radicales NO,’. 


4.5 Principios físicos del efecto invernadero 


Si consideramos que la Tierra se encuentra en un estado estacionario térmico, es decir, un estado en el que 
el flujo de energía recibida del Sol es igual a la energía emitida por la Tierra (ver figura 4.2), entonces 


E =E, (4.7a) 
E, = (1-4) F (4.7b) 


donde E, es la fracción de energía absorbida en la superficie terrestre, A representa el albedo de la Tierra, 
esto es, la reflectividad total de nuestro planeta (su valor es de aproximadamente 0.29); F es el flujo de ener- 
gía solar en la parte superior de la atmósfera terrestre (energía por unidad de área por unidad de tiempo). F 
también es conocida como constante solar y su valor es ~ 1370 Wm”. E, es la energía liberada por la Tierra 
como radiación electromagnética (emitida como un cuerpo negro): 


E, = 4nR’oT* (4.7c) 


R es el radio del planeta; o es la constante de Stefan-Boltzmann (5.67 x 10° W m”), y Tes la temperatura 
de la Tierra. Tiene que hacerse una consideración adicional: el disco absorbente perpendicular a la radiación 
solar tiene un área de TR”, y este factor multiplica al término de E. 

La ley de la conservación de la energía exige que ambas energías sea iguales: 


TR? (1-A) F = 4nR’oT* (4.8) 
Resolviendo para T se obtiene 
Tia a (4.9) 
4o 
1 
(1-A)F a 
T= 

y | jo | (4.10) 


Sustituyendo los valores conocidos se obtiene 


1 
T= (1 —0.29)1370 |* (4.11) 
4(5.67x10*) 
T=256 K 


Sin embargo, la temperatura de la superficie terrestre es 298 K. Esta diferencia de temperatura se atribuye 
a lo que se conoce como efecto invernadero, donde parte de la radiación emitida (en la región del infrarrojo) 
es absorbida por gases como el vapor de agua, el dióxido de carbono, el óxido nitroso, el metano, los CFC, 
y el SF, conocidos como gases invernadero. Sus efectos se discuten más a fondo en la sección 8.4, y las 
eficiencias de algunos de ellos (relativas a la del CO,) se muestran en la tabla 4.3. 
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Figura 4.2 Comportamiento de la radiacion incidente; como puede notarse, parte de ella es 
reflejada por las nubes, aerosoles y por la superficie de la Tierra. Las magnitudes relativas de las 
longitudes de onda se denotan por medio de las diferentes separaciones entre valles y crestas. 


Tabla 4.3 Eficiencia invernadero de gases claves. 


Eficiencia invernadero 
Componente 7 
por molécula 
co, 1 
CH, 21 
N,O 206 
CFC-11 12400 
CFC-12 15800 


Vale la pena señalar que el O, y el N, son transparentes ante el IR ya que no poseen momento dipolar y 
por ello no pueden sufrir un cambio en él, ya que su único modo vibracional es simétrico. 


4.6 Química estratosférica 


El ozono estratosférico protege a la vida en la superficie terrestre ya que funciona como una pantalla ante 
la luz UV dañina procedente del Sol, a través de un mecanismo de fotodisociación: 


O, +hv>0,+0" (4.12) 
0'+0,>0, (4.13) 


Así, el ozono absorbe la luz UV sin ser consumido; el resultado neto es la transformación de la radiación 
UV a calor. Es por ello que la temperatura aumenta con la altura de la estratósfera, dando lugar a la capa de 
inversión que atrapa a las moléculas en la tropósfera. El ozono se consume cuando un átomo de O° choca 
con una molécula de O,: 


O' +O, —> 20, recombinación (4.14) 


Esta reacción es lenta y si fuera el único mecanismo de pérdida de ozono, entonces la capa de ozono 
sería mucho más gruesa de lo que en realidad es. Ciertas trazas de especies químicas, principalmente los 
radicales libres como óxidos de nitrógeno (NO* y NO,”), el hidrógeno atómico (H”), las especies del oxígeno 
COH y HO,”) y las especies del cloro (CI", ClO" y CIO,') son las responsables de la catálisis de la reacción 
de recombinación. El espesor de la capa de ozono es, entonces, el resultado de una competencia entre los 
mecanismos de fotodisociación y de recombinación. 
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En la década de 1930, S. Chapman propuso la siguiente serie de reacciones para explicar la quimica de 
la estratósfera: 


O, +hv>0"+0"  (2<240 nm) (4.15a) 

©' + 0, > O, (4.15b) 
O,+hv>0,+0'" (2<320nm) (4.150) 

O° + O, > 20, (4.15d) 


La figura 4.3 muestra la distribución de ozono en la estratósfera, antes de 1984 (la problemática del agu- 
jero de ozono se trata en el capítulo 8). 


Altitud, km 


0 10 20 


Presión de ozono, mPa 


Figura 4.3 Distribución de ozono en la estratósfera. 


4.7 Aerosoles 


Además de las especies gaseosas en la atmósfera, también existen partículas sólidas y líquidas. Éstas son 
conocidas como aerosoles y sus tamaños varían desde micrómetros hasta milímetros. La sal de mar, el 
polvo y las emisiones volcánicas son fuentes naturales de aerosoles. La figura 4.4 muestra el tamaño de 
algunas partículas en la atmósfera. 


Tamaño de partícula (um) 
10° 10? 10" 1 10 100 


Humo de cigarro 
Moléculas Polvo en los 
gaseosas pulmones 
Negro de¡humo 

Polen 
Lo] 


Sal marina 


Vitus Bacterias 


Figura 4.4 Rango de tamaño de las partículas presentes en la atmósfera. 


Los aerosoles alteran el proceso radiativo de la Tierra y, por ello, afectan su temperatura y clima. Un 
componente muy importante de los aerosoles es el carbón negro (hollín), el cual se libera de los procesos 
de quema de combustibles fósiles y biomasa. 
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5 QUÍMICA DE LOS PROCESOS EN LA LITÓSFERA 


En este capítulo se da una breve descripción de la estructura y composición de la Tierra. Además, se discu- 
ten algunas propiedades de las rocas y de los minerales, se explica el origen de los minerales y las conse- 
cuencias del intemperizado, se analiza la disolución y precipitación de los sólidos, y se presentan algunos 
de los componentes del suelo y sus fenómenos claves. 


5.1 La litósfera y sus componentes 


El suelo debajo de nuestros pies, las rocas que vemos en el campo, los minerales que nos proveen de me- 
tales, así como los sólidos que están en contacto con los lagos, ríos y mares, son parte de un mundo suma- 
mente rico y fundamental para la vida en nuestro planeta. En las siguientes secciones estudiaremos aspectos 
claves de sus orígenes, composición y deterioro. 


5.1.1 Estructura de la Tierra sólida 


La masa de la Tierra se estima en 6 x 10” kg. La estructura de su masa sólida es principalmente el resultado 
de un proceso llamado diferenciación, el cual incluye procesos tanto físicos (por ejemplo, térmicos) como 
químicos. Como se puede deducir a través de datos geofísicos, esta estructura se divide en tres capas esfé- 
ricas: núcleo, manto y corteza. 


5.1.1.1 Núcleo 


El núcleo se encuentra al centro de nuestro planeta y tiene un diámetro aproximado de 2 500 km. Se piensa 
que presenta dos estados físicos: sólido en el núcleo interno y líquido en el núcleo externo. El núcleo, como 
conjunto, se compone principalmente de Fe y Ni. Respecto a la asociación de Fe y Ni, podemos decir que 
probablemente debido a las altas temperaturas, así como a la rotación de la Tierra y su densidad, el hierro 
fundido se movió en algún momento hacia el centro de la Tierra; mientras se movía en esta dirección, el 
hierro entró en contacto con elementos con potenciales de reducción menos negativos (o sea más positivos) 
y los redujo hasta un estado elemental. Por esta razón, dichos elementos son llamados siderófilos, es decir, 
son afines al hierro, y el níquel es uno de ellos. Dos definiciones alternas para este término son: 


a) Cualquier elemento que tenga una afinidad débil hacia el oxígeno y el azufre, y que sea fácilmente 
soluble en hierro fundido. 

b) Un elemento concentrado en la fase metálica en vez de en las fases de silicato y la sulfurosa de un 
meteorito. 


En este texto nos apegaremos a la definición inicial dada anteriormente. 


5.1.1.2 Manto 


Rodeando al núcleo se encuentra el manto, el cual tiene un espesor de alrededor de 2 900 km y cuya masa 
se estima en 4 x 10” kg. Se compone principalmente de silicatos de Mg y Fe de alta densidad. Se divide 
en 3 capas: inferior (2 000 km), de transición (500 km) y superior (360 km). El manto inferior está forma- 
do predominantemente de Mg-perovskita, Mg-wurstita y Ca-perovskita, las cuales contienen agua en sus 
estructuras cristalinas. Por increíble que parezca, debido a este contenido de agua se estima que el manto 
inferior contiene más agua que los océanos. 


5.1.1.3 Corteza 


Cubriendo al manto se encuentra la capa más externa y delgada llamada corteza. Se encuentra únicamente 
a 8 km por debajo de los océanos (corteza oceánica) y, en promedio, a 40 km debajo de los continentes 
(corteza continental). Su masa se estima en 2.4 x 10? kg, y se constituye principalmente de compuestos 
oxigenados de Si (aproximadamente 60%) y de Al (aproximadamente 15%): sílice, cuarzo, silicatos, silico- 
aluminatos, y otros (por ejemplo: óxidos metálicos). Como puede deducirse de estas composiciones, los 
materiales de la corteza se encuentran predominantemente oxidados, mientras que los materiales en el 
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núcleo se encuentran predominantemente en su forma reducida. Más adelante se dara una clasificación más 
detallada de las rocas. 

En general, los siderófilos tienden a encontrarse de forma menos concentrada en la corteza y en la super- 
ficie de la Tierra. Otros siderófilos (además del Fe y el Ni) incluyen elementos en el centro inferior de la 
tabla periódica (Co, Mo, Ru, Rh, Pd, W, Re, Os, Ir, Pt, Au). 

Los elementos con potenciales de reducción más negativos que el Fe se encuentran generalmente agrupa- 
dos de acuerdo con su afinidad relativa hacia el oxígeno o el azufre. Aquellos con una mayor afinidad por 
el oxígeno (litófilos) y con potenciales más negativos incluyen a la mayoría de los elementos en los grupos 
1-5, 17, así como algunos elementos en la segunda y la tercera fila de la tabla periódica. Aquellos que tienen 
una mayor afinidad por el azufre (calcófilos) comprenden a la mayoría de los elementos más pesados en los 
grupos 11-16; dichas diferencias en afinidad generalmente siguen la teoría HSAB discutida anteriormente 
(sección 3.1.5), ya que el oxígeno es una base más dura que el azufre. 


5.1.2 Clasificación de las rocas 


Las rocas pueden clasificarse por su origen como ígneas, metamórficas, o sedimentarias. 


5.1.2.1 Rocas ígneas 


El enfriamiento y solidificación del magma fundido o de la lava da lugar a las rocas ígneas (intrusivas y 
extrusivas, respectivamente) ya que su principal componente es el SiO,, el criterio que se emplea para su 
clasificación es su contenido porcentual, sin embargo, debe tenerse en cuenta que, como tales, los grupos de 
SiO, (así como otros óxidos) no existen dentro de las rocas sino que son parte de estructuras más complejas, 
las cuales fueron descritas anteriormente. No obstante, los minerales que contienen oxígeno pueden con- 
ceptualizarse como combinaciones de óxidos simples (por ejemplo, la composición de la perovskita puede 
escribirse como CaTiO, así como CaO-TiO,). En este mismo sentido, el SiO,, que es ligeramente ácido y 
bastante insoluble, así como otros óxidos, son más unas especies virtuales que unas especies individuales. 
La geología moderna describe a las rocas ricas en cuarzo como félsicas O silícicas a diferencia del término 
ácidas que se empleó en enfoques más antiguos, y a las rocas y minerales básicos como máficos. Curiosa- 
mente, un decremento en el contenido de SiO, es acompañado a menudo por un incremento en el contenido 
de MgO y CaO (óxidos básicos). El contenido promedio porcentual de SiO,/MgO de las siguientes rocas 
se utiliza para su clasificación: granito (félsica, 72.0/0.5), diorita (intermedia, 54.5/3.8), basalto (máfica, 
48.4/8.1), y peridotita (ultramáfica, 43.5/34.0) (ver figura 5.1). 


Tipo de roc 
80 m _—__—__—5> — 


% SiO2 
% MgO 


0 ZZ 


Granito Diorita Basalto Peridotita 
(félsica) (intermedia) (máfica) (ultramáfica) 


Figura 5.1 Relación entre el contenido de SiO, y MgO de las rocas ígneas. 


5.1.2.2 Rocas sedimentarias 


Las rocas sedimentarias son típicamente el resultado de la erosión y de la interacción del medio ambiente 
con rocas ígneas y metamórficas; se forman a través de la agregación de partículas minerales o de sedi- 
mentos. Su porcentaje de composición de SiO,/CaO puede ser muy variado: por ejemplo, desde 74.3/4.9 
(areniscas) hasta 8.2/40.5 (calizas). En promedio, las rocas sedimentarias tienen un contenido menor de 
silicatos que las rocas ígneas y metamórficas. 
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5.1.2.3 Rocas metamorficas 


Las rocas metamórficas se originan por cambios físicos y químicos producidos en las rocas ígneas o sedi- 
mentarias por presiones y temperaturas altas. Aparecen distintivamente en zonas donde ocurrieron fenóme- 
nos geológicos que involucraron grandes cantidades de energía (por ejemplo, la formación de montañas). 
Un ejemplo de dichos cambios químicos es la producción de wollastonita a partir de cuarzo y calcita: 
SiO, + CaCO 


— > CaSi0,. + CO (5.1) 


3(s) 28) 


Este tipo de reacción en estado sólido puede entenderse con fundamento en la reacción entre SiO, y el 
CaO producido por la descomposición térmica de CaCO, a CaO y CO, (ver sección 2.2.3). 


5.1.2.4 Minerales formadores de rocas 


Aunque existen más de 2 000 minerales identificados, sólo unos cuantos son los más comunes en la forma- 
ción de rocas; éstos se enlistan en la tabla 5.1. 


Tabla 5.1 Los minerales más comunes en la formación de rocas. 


Mineral Tipo Fórmula 
Olivino (Fe, Mg),SiO, 
Cuarzo SiO, 
Feldespato plagioclasa NaAlSi,O, a CaAl,Si,O, (serie contínua) 
Feldespato 
Feldespato de potasio KAISi,O, 
Moscovita KAL,(AISi,O,,)(F, OH), 
Lepidolita KLi,Al(Al,Si),O,¿(F,OH), 
Mica 
Estaurolita (Fe,Mg,Zn),Al,(Si,Al),O,,(OH), 
Biotita K(Fe,Mg),AlSi,O, (OH), 
Series de enstatita (Mg,Fe),Si,O, 
Piroxeno 
Augita Ca(Mg,Fe)Si,O, 
Hornblenda (un inosilicato) (Ca,Na), ,(Mg,Fe,Al).[(Si,A],O.,, (OH), 
Anfibol Actinolita Ca,(MgFe),Si,O,,(OH), 
Glaucofana Na,(Mg,A1,)(S1,0,,(OH),) o Na,(Mg, Fe),AL,Si,O,,(OH), 
Otros minerales z 
Fórmula 
comunes 
Magnetita FeO, 
Granate (Ca, Mg, Fe**),(Al,Fe*’),Si,O,, 
Calcita CaCO, 
Dolomita CaMg(CO,), 


La clasificación estructural de los silicatos se basa en la polimerización de tetraedros de silicio (SiO,) y en 
la proporción entre átomos de silicio y oxígeno (S1:0) como sigue: 


e 1:4 =nesosilicatos (ortosilicatos) 
e 2:7 = sorosilicatos 
e 1:3 = ciclosilicatos 
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e 1:3 y 4:11 = inosilicatos 
e 2:5 filosilicatos 
e 1:2 tectosilicatos (cuarzo y feldespato) 


5.2 Formacion y diferenciacion de los minerales 
y las menas 


Los fenómenos físicos, químicos y bioquímicos dan lugar a una amplia variedad de minerales. Como se 
indicó antes, los minerales originalmente se diferenciaban de acuerdo con sus potenciales de reducción re- 
lativos al hierro (siderófilos, litófilos y calcófilos). En una segunda etapa, se diferenciaron en función de sus 
radios iónicos, preferencias de enlace, energías de red y densidades. La tercera etapa (en proceso) contri- 
buye a dicha diferenciación a través de la interacción de los minerales en la corteza con el medio ambiente, 
tanto virgen como contaminado; estos fenómenos son genéricamente llamados intemperizado y se discuten 
posteriormente con mayor detalle. Pero antes de discutir esto más a fondo, se estudiarán brevemente los 
fenómenos que causaron la formación de minerales de mena. 

Una mena es un mineral que contiene a un metal que es lo suficientemente valioso para ser explotado. 
La formación de la mena se debe principalmente a los efectos de la presión y la temperatura; por ejemplo, 
la concentración magmática, la deposición por enfriamiento, la evaporación, los procesos hidrotérmicos, 
el intemperizado, los fenómenos de transporte (sedimentación, metamorfismo, concentración mecánica y 
residual) y a procesos químicos (oxidaciones y reducciones abióticas y bióticas). Estos efectos, fenómenos 
y procesos se ilustran en las figuras 5.2 a 5.4. 


a) Concentración magmática. 


Disminución enT 


Magma fundido —— 


b) Depósito por enfriamiento. . c) Evaporación. 
ee Evaporación 
Disminución Fase gaseosa 

deT 


d 


i. DA — dad 


Agua de mar + minerales Minerales sólidos 


d) Procesos hidrotérmicos. 


Superficie 


Sustitución 
o reemplazo 
de materiales 
en rocas 


Cristalización o 
precipitación en 
cavidades de la roca 


UNAT+IOM 


Fase sólida 


Disminución de T, P 
Magma 


Figura 5.2 Fenómenos de formación de menas: efectos de la temperatura. 
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a) Sedimentación. 


a — 


Materiales intemperizados Mena depositada 
en solución o suspensión 


b) Metamorfismo. 


TP 


Depósito de 
minerales 
metamórficos 


x 


c) Concentración mecánica. 


Roca 


Especies resistentes 
al intemperizado 
Flujo de agua (WRS) Agua + WRS Depósito 
de WRS 


concentrado 
m-i- 


d) Concentración residual. 


Agua de Especies 
intemperizado Roca o suelo intemperizadas 


Mena (WRS) 
A EZ | as, * as 


Figura 5.3 Fenómenos de formación de menas: desgaste y transporte. 
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Procesos quimicos 


a) Abióticos. 
i) Oxidación. 
Superficie 


Minerales sulfurados  ——————+ MSs) Sulfuros de baja solubilidad 


Lixiviado 
Intemperizado 
M ——— M“ 


ii) Reducción. 


. + . ... -1 . . +, 
En el esquema anterior, el M”™* puede reducirse químicamente a M“""'” con la consiguiente formación 
de sulfuros (insolubles): M,S,-1s). 


b) Bióticos. 


Diferentes tipos de bacterias, principalmente autotróficas, es decir, que no dependen de material 
orgánico como fuente de carbono, pueden efectuar la oxidación o reducción de minerales. 


i) Oxidación. 
Ferrobacillus 
2FeCO; + %20, + 3H,0 —_— > 2Fe(OH) + 2CO, 
Mena de hierro 


ii) Reducción. 


Desulfovibrio 
nSO,” + 2C,H2,O, + 2nH* ——— nH>S + 2nCO, + 2nH,0 


Desulfuricans 
2M" 


M>Sx 


Mena de sulfuros 


Figura 5.4 Fenómenos de formación de menas: procesos químicos. 


5.3 Intemperizado 


Como se mencionó antes, la interacción de los minerales de la corteza tanto con el medio original como con 
el contaminado se conoce como intemperizado. Dicha interacción puede ser de naturaleza física, química, 
bioquímica o una combinación de ellas. A continuación se da una breve descripción de cada tipo. 


5.3.1 Intemperizado físico 


Los fenómenos físicos provocan el intemperizado como resultado de los gradientes de temperatura, la abra- 
sión, la erosión, las fuerzas mecánicas y otras condiciones similares. 


e  Gradientes de temperatura. Estos gradientes producen grietas en las rocas como resultado de los 
ciclos de expansión-contracción. El grado de expansión-contracción depende de los coeficientes in- 
dividuales de expansión térmica. Curiosamente, se cree que las civilizaciones antiguas se aprovecha- 
ban de los ciclos de expansión-contracción del agua/hielo para partir rocas para fines decorativos y 
de construcción. 
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e Abrasion. El viento transporta polvo y partículas que son capaces de desgastar las rocas y suelos. 

e Erosion. Esta condición puede, por ejemplo, ser provocada por el agua que físicamente arrastra par- 
tículas del suelo. 

e Fuerzas mecánicas. Las raíces de las plantas y los terremotos son ejemplos de fenómenos que indi- 
rectamente dan lugar al intemperizado a través de la exposición de grandes superficies de rocas. 


5.3.2 Intemperizado químico 


La migración de compuestos en la superficie terrestre es una parte de los ciclos menores o exógenos de 
materia que tienen lugar en la Tierra. Estos ciclos de materia dependen en gran parte de los ciclos del agua 
y de los procesos atmosféricos. El movimiento de materia y la transformación de compuestos en reservas 
acuáticas naturales son responsables de la composición química del agua natural. Los principales procesos 
involucrados son el intemperizado de las rocas y la transformación de los suelos. 

Las reacciones de intemperizado son causadas por la interacción del agua y el aire con la superficie de 
los compuestos contenidos en la corteza de la Tierra. Dichas reacciones son lentas, y las velocidades son 
sensibles al flujo de agua o a la velocidad de las reacciones en la superficie del mineral. El agua que fluye 
sobre la superficie (llamada escorrentía) tiene una interacción mínima; pero aquella que se infiltra y percola 
interactúa considerablemente. 

Cuando los minerales están bañados con una película de agua, muchos tienden a disolverse. Este proceso depen- 
derá de la solubilidad de los iones del suelo o del mineral en el agua y de la composición, pH, potencial redox y 
frecuencia de renovación de la película acuosa que rodea al mineral. 

Los minerales formadores de roca y las rocas ígneas reaccionan con el agua y con las especies contenidas 
en ella, así como con el oxígeno del ambiente, debilitando así a las rocas a través de la disolución (por ejem- 
plo, la hidrólisis de silicatos), de las reacciones redox y de las de precipitación. Las rocas se transforman de 
esta manera en suelos y sedimentos que siguen rompiéndose a través de procesos de desgaste físico, lo cual 
favorece a los procesos de transporte. 

Los procesos de disolución y precipitación así como los equilibrios que tienen lugar entre la fase acuosa 
y el suelo determinan su composición final y la movilidad de los iones en ambas fases. 

Como una regla empírica, el desgaste químico predomina en regiones tibias y húmedas, donde la vegeta- 
ción es abundante. Los minerales más estables también pueden sufrir intemperizado químico al desgastarse 
primero físicamente, de modo que quede una mayor superficie expuesta a la acción química del agua y de 
la atmósfera (véase desgaste físico, arriba). 

El cambio en las condiciones naturales de eventos o temporadas secas a otras extremadamente húmedas 
modifica y complica las reacciones de intemperizado. Durante las temporadas secas, las concentraciones de 
soluto en las películas de agua se incrementan, mientras que la superficie total cubierta por estas películas 
de agua disminuye y los sitios químicamente activos se vuelven menos reactivos. Se establecen nuevos 
equilibrios debido a la elevada concentración de solutos, y pueden llevarse a cabo reacciones de precipi- 
tación. En un evento posterior de humectación, los minerales primarios, los precipitados, y los minerales 
secundarios formados en condiciones secas pueden reaccionar. En el momento en el que las películas de 
agua de baja concentración entran en contacto con los minerales, los procesos de disolución se reactivan 
una vez más. 

Los ejemplos 5.1, 5.2 y 5.3 tratan con diferentes aspectos del desgaste físico y químico. 


Ejemplo 5.1 Intemperizado de óxidos. 


Para el mejor entendimiento de sus procesos de intemperizado, la composición química de un gneis de 
cuarzo (feldespato) biotita se analizó primero como roca intacta y también después de sufrir intemperi- 
zado (ver la figura siguiente). Los pesos iniciales (w,) de cinco óxidos encontrados en 100 g de la roca 
intacta, etiquetados como A, B, C, D y E, así como sus pesos después de que ésta sufriera desgaste por 
intemperizado (w), se reportan en la siguiente tabla (Krauskopf, 1967). 


Óxido w, 8 Wp 8 


A 71.48 55.59 
14.61 14.61 
0.69 1.23 
3.84 0.07 
0.32 4.68 
90.94 76.18 
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Con esta información, y dado que los óxidos seleccionados son de los elementos Na, H, Al, Si, y 
Fe(III) (no están en orden): 


a) Calcule el cambio de peso absoluto (es decir, la pérdida o ganancia) de cada óxido en una mues- 
tra de 100 g de roca intacta. 

b) Calcule el porcentaje de cambio en el peso de cada óxido, relativo a su cantidad inicial. 

c) Grafique los pesos al inicio y al final del proceso de desgaste vs. el grado relativo de des- 
gaste. Sugerencia: Utilice una escala logarítmica para el eje y, y grafique el grado relativo 
de desgaste por intemperizado como el eje x (es decir, únicamente los puntos iniciales y 
finales). 

d) Asumiendo que el óxido de aluminio no sufre desgaste por intemperizado, asigne la fórmula de 
cada óxido a su etiqueta. 


Nota: La tabla 5.1 puede dar una idea de cuál óxido debería de estar presente en mayor cantidad. 


Una muestra de un gneis de cuarzo (feldespato) biotita intemperi- 
zada (Adaptado de: http://geology.csupomona.edu/). 


Respuesta: a), b) 


Cambio de peso, g Porcentaje de cambio 


-15.89 -22.2 


Nótese que el cambio de peso absoluto (en gramos) es numéricamente idéntico al porcentaje de cambio 
de peso en una muestra de 100 g. 
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Los óxidos a etiquetar son Na,O, H,O, Al,O,, SiO,, y Fe,O.. 
Ya que el ALO, no sufre desgaste, entonces su peso se man- 


tiene constante (es decir, es el óxido B). 


e A partir del tipo de roca (ver la tabla 5.1), queda claro que 
el principal componente (y, por lo tanto, la mayor compo- 
sición) debe ser el SiO, (es decir, es el óxido A). La pérdi- 
da observada probablemente se deba a su hidrólisis. 

El H,O se incorpora a la roca desgastada, y, por ello, 
muestra un gran incremento en el porcentaje presente (es 
decir, es el óxido E). 

El Na,O es bastante soluble, y, por ello, se pierde durante 
el desgaste (es decir, es el óxido D). 

El único que queda es el Fe,O, (es decir, es el óxido C). 
El incremento que se observa probablemente se deba a 
su hidratación. 


Desgaste por intemperizado 
(escala realtiva) 


Ejemplo 5.2 Velocidades de erosión. 


El río Rin, a la altura del lago Constanza, tiene una composición promedio de 9 mg L“ de Mg” (Stumm, 
1996). Si la escorrentía anual en esta área es de aproximadamente 1 m° por cada m° de área geográfica, 
estime la velocidad de erosión del Mg** (como MgCO,), en g m°? año”. 


Respuesta: 


Velocidad de erosión = (9 mg Mg”/L) (1 m*/m”año) (1 mmol MgCO, / 1 mmol Mg”) (74.3 mg 
MgCO./ 1 mmol MgCO.) (1 mmol Mg” / 24.3 mg Mg”) (10* L/m?) (1 g/10* mg) = 31.2 g MgCO, 
maño” 


Ejemplo 5.3 Determinación de las especies estables ante el desgaste. 


La composición del agua de intemperizado a menudo determina la composición del producto mineral 
estable final. Por ejemplo, el sistema feldespato potásico/mica/gibbsita bajo intemperizado puede sim- 
plificarse como se muestra a continuación (Fergusson, 1985): 


2 


H,O 
KAISi,O ———__ KAL,Si,O,,(OH) 


37 8 (s) 3710 


H,O 
so => Al,0,3H,0,, 


Feldespato potásico Mica Gibbsita 


Las correspondientes reacciones en este proceso sin balancear son: 


1. KAISi,O,,. + H,O, + H'a p Z KAL,Si,O (OH) œ + H,SiO 


3 ~ 8(s) 27) 3710 2(s) ate 


seguida por 


2. KAL Si O (OH), + H,O PH p Z AL0,3H,0, ,+ H,SiO 


3710 2(s) 21) 23 2 eq Kea) 


Usando el principio de Le Chatelier, se puede ver que el agua con alto contenido de H* y bajo conte- 
nido de K* favorecerá la existencia de la gibbsita. Del mismo modo, el alto contenido de ácido silícico 
favorecerá al feldespato. A partir de esto: 
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Balancee las reacciones 1 y 2. 
Usando los datos termodinámicos de la tabla que se muestra abajo, calcule AG” y K para cada re- 
acción. 
Encuentre la ecuación que relacione al logaritmo del cociente {[K*]/[H*]} con el logaritmo de 
[H,SiO,] para cada reacción. 
Encuentre el límite de solubilidad del H,SiO,, sabiendo que 

SiO y + HO, 2 H,SiO K “*=1xX 10 


2~ 0) 4(aq) sp 
Dibuje un diagrama x - y del logaritmo de {[K*|/[H*]}= y, frente a log [H,SiO,] = x, llamado 
diagrama de regiones de estabilidad, utilizando ambas ecuaciones del inciso c) para la región 
donde 0 < x < -6. 
¿Cuál es la especie más estable (feldespato de potasio, mica o gibbsita) en el punto donde [K*]/ 
[H*]= 10? y [H,SiO,] = 10°? 


Tabla de energías libres de formación. Los estados físicos son aquellos de las dos ecuaciones ante- 
riores: 


Sustancia AG%f (kJ mol”) 
KAISi,O, -3 582 
KALSi,O,,(OH), -5 439 
Al,O,e3H,O -2 322 
H,SiO, -1 255 
H,O -238 
K+ -280 
H* 0 


Respuesta: 


a) 


Al llevar a cabo el balance de masa y cargas normales, los coeficientes estequiométricos resultan 
ser: 


Ecuación 1: [3, 12, 2] = [1, 6, 2] 


Ecuación 2: [2, 18, 2] = [3, 6, 2] 
AG" =AG?, AG". .=[-5.439 + 6(-1 255) + 2(-280)] — [3(-3 582) + 12(-238) + 0] 


Prod React 


= 73 kJ 
Ya que AG’ = - RT In K, entonces 
K, = exp(-AG? /RT) = exp[-73 000 J/(8.314 J/K mol) x 298 K] = 1.4 x 10% 


Del mismo modo, AG”, = 106 kJ y K, = exp[-106 000 /(8.314 x 298 )] = 2.6 x 10° 
Ecuación 1: K, = [K*}’[H,Si0, ]° /[H*? = {IK VR [H,Si0,]° 


De aqui, [H,SiO,]° = K/{[K*V[H'1? 


Aplicando el logaritmo en ambos lados y utilizando las propiedades de los logaritmos: 
6 log [H,SiO,] = log K, — 2 log ([K*//[H"]+ 


log {[K*/[H'}} =¥ log K, - 3 log [H,SiO,] 


Sustituyendo y arreglando se obtiene: 
log [K*]/[H*] = - 3 log [H,SiO,] — 6.41 
Esta linea representa el equilibrio entre el feldespato y la mica. En otras palabras, 
y, = 73x, — 6.41 
Ahora, para la ecuación 2 se emplea el mismo procedimiento y 
log [K*]/[H*] = - 3 log [H,SiO,] — 9.3. 
Esta línea da el equilibrio entre la mica y la gibbsita. En otras palabras, 
y, = 3x, — 9.3 
es el medio de reacción, se tiene que: 


Ya que el SiO, es un sólido y HO. 


K, = 1x 10% =[H SiO 


sp seol 


Entonces el limite de solubilidad para [H SiO, p] es 1 x 10?” M, en ausencia de otras especies 


que contengan silicio. 


4(aq) 


e) Alemplear las ecuaciones de las dos lineas rectas que se acaban de calcular y tomando [SA] = 
concentración de ácido silícico, y r = [K*]/[H*] para cada ecuación, se puede graficar el corres- 
pondiente log r vs. log [SA] en la región especificada: 


[SA] log [SA] = x r, log r,=Y, r, 
1.00E+00 3.89045E-07 -9.30E+00 5.01187E-10 
1.00E-01 3.89045E-04 -6.30E+00 5.01187E-07 
1.00E-02 3.89045E-01 -3.30E+00 5.01187E-04 
1.00E-03 3.89045E+02 -3.00E-01 5.01187E-01 
1.00E-04 3.89045E+05 2.70E+00 5.01187E+02 
1.00E-05 3.89045E+08 5.70E+00 5.01187E+05 
1.00E-06 3.89045E+11 8.70E+00 5.01187E+08 


Feldespato 


log [SA] 


f En el punto donde [K*]/[H*]= 10* y [H,SiO,] = 10°, se tiene que log r = 2, y log[SA] = -3. En la 
gráfica se puede ver que la especie más estable en (-3, 2) es la mica. 
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La temperatura y los niveles de CO, y de O, también tienen un impacto en los procesos de intemperizado 
y en la composición del agua. La actividad de la vegetación determina en gran parte la concentración de O, 
y de CO, en el suelo así como en las películas de agua que lo rodean. La vegetación consume O, y libera 
CO,, incrementando así la acidez del suelo y disminuyendo la naturaleza oxidativa de su entorno; por otra 
parte, la temperatura afecta mucho a la actividad vegetativa así como a los procesos de evaporación. 

En resumen, las principales reacciones de intemperizado que contribuyen a la introducción o eliminación 
de solutos en el agua y a la transformación de rocas son las reacciones de disolución, de precipitación, y las 
reacciones redox. Estas últimas se trataron en la sección 2.3; a continuación se analiza con mayor detalle la 
química de las reacciones de disolución y precipitación. 


5.3.2.1 Disolución y precipitación de sólidos 


Como se discutió antes, la interacción entre la hidrósfera y la litósfera frecuentemente tiene como resultado 
el intercambio de masa. De este modo, las rocas se disuelven, los sedimentos se acumulan, se forman las 
estalactitas y estalagmitas, se transportan los materiales, y así sucesivamente. El pH del agua y de los sedi- 
mentos determina la movilidad y solubilidad de diferentes elementos, lo cual a su vez puede modificar el 
potencial redox del medio acuoso. Por ejemplo, el aluminio, el calcio, el magnesio, el hierro, el manganeso 
y otros metales se vuelven más solubles a valores bajos de pH; si el pH incrementa, su solubilidad dismi- 
nuye y ocurre su precipitación. 

Empleando las ideas que se discutieron en la sección 2.1, el siguiente equilibrio aplica a un sólido iónico 
en equilibrio con sus iones en agua pura: 

MA ¡o = XM™ + yA” K „= [M™F [AP (5.2) 

Nota: Las condiciones para que esta ecuación sea razonablemente precisa son que el sólido sea de composición unifor- 
me y de tamaño de grano grande. Además, se asume que no se llevan a cabo reacciones de protólisis ni de apareamiento 
de iones, y que no se forman ni complejos ni especies multinucleares. 


Aplicando logaritmos negativos a ambos lados de la ecuación 5.2, 
- log E PRE log [M™] — y log [A”] (5.3) 
De la definición general de pZ = — log [Z], al reordenar se obtiene que: 
x log [M™] = - pK „+ y pA (5.4) 
log [M™] = - (1/x) pK,, + (y/x) pA (5.5) 


Esto es una linea recta con pendiente y/x y con una ordenada al origen igual a - (1/x) pK „ La gráfica de 
esta ecuación es en realidad el diagrama de precipitación para el sistema, y se muestra en la figura 5.5. 


os Pendiente = y/x 


- (1/x) pK,, 


log [M™"] 


Insaturación 


pA 


Figura 5.5 Diagrama de precipitación para un sólido iónico en equilibrio con sus iones acuosos. 


Para sales de diferentes estequiometrias (por ejemplo, M,A, MA, o MA.), las líneas de equilibrio pueden 
obtenerse a partir de la ecuación 5.5, como se muestra en el ejemplo 5.4. 
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Ejemplo 5.4 Pendientes e interceptos en diagramas de precipitación. 


Para los siguientes sólidos iónicos, encuentre la pendiente y el intercepto para cada línea de precipita- 
ción (ecuación 5.5) en término de su correspondiente pK, : 


a) BaSO,, b) CaF, y c) Ag,CrO, 


Respuesta: 


Utilizando la ecuación 5.5, se obtiene: 


Sal 
BaSO, 


x Pendiente = y/x Intercepto 
1 

CaF 1 
2 


-pK 


Sp 


2 


Ag,CrO, -% pK, 


ee ee ee O A | 


Las graficas correspondientes se presentan en la siguiente figura. 


0 
Sobresaturado 
O precipitado 


e (1/2) PK, 


No saturado 


Nota: Estas líneas se vuelven menos válidas conforme [M”*] y [A™] se incrementan, lo cual sucede hacia los 
extremos de cada línea de equilibrio, ya que las concentraciones se vuelven cada vez más diferentes a las acti- 
vidades. 


Para calcular la solubilidad de una sal emplearemos como ejemplo a la sal MA con estequiometría iónica 
1:1. Para esta sal, 


[M™] =A") (5.6) 


Asumiendo que la concentración de cualquier otro tipo de iones posiblemente presentes (incluyendo H* 
y OH ) sea muy pequeña comparada con [M”*] o [A”], entonces 


log [M”*] = log [A”] = - pA (5.7) 


La línea discontinua en la figura 5.6 representa esta condición. La solubilidad de dicha sal 1:1 está dada 
por las concentraciones de [M”*] y [A™] en la intersección. Para un caso general, la solubilidad se da por 
la ecuación 5.5. 

Otra forma de ver los equilibrios de solubilidad para determinar si una solución se encuentra sobresatu- 
rada, saturada o insaturada consiste en calcular la energía libre para el sistema de la ecuación 5.2. De las 
ecuaciones 2.58 y 2.69 a 2.72 se puede escribir el cambio en la energía libre para este sistema como: 


AG"=-RTInK, + RT In Q= RT ln (Q/K) (5.8) 


donde Q = { II [Productos]?"°“s}/{ TT [Reactivos]'*<ivs) y TT significa la multiplicatoria de los términos 
correspondientes, en una forma análoga al uso de 2 como sumatoria. 
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»Solubilidad de MA 


Figura 5.6 Solubilidad de una sal MA. 
Entonces aplican las siguientes condiciones: 


SiQ< Kp entonces AG? < 0 y la solución se encuentra insaturada. 

Si Q= Kp entonces AG?’ = 0 y la solución se encuentra saturada. 

Si Q > K „ entonces AG°> 0 y la solución se encuentra sobresaturada o en equilibrio con un precipita- 
do. 


En circunstancias reales, las condiciones del equilibrio son difíciles de alcanzar, y los criterios cinéti- 
cos, los cuales son generalmente difíciles de predecir, juegan un papel clave. Para complicar las cosas, la 
estequiometría de algunas de estas reacciones no obedece a sus ecuaciones químicas teóricas. Además, la 
formación de una fase sólida puede ser el resultado de reacciones sucesivas con velocidades variadas (ver, 
por ejemplo, el mecanismo simplificado de precipitación de los iones férricos con iones hidróxido que se 
muestra en la figura 5.7). 


5.3.2.2 Disolución de óxidos naturales 


Los ligantes y complejos metálicos presentes en sistemas acuosos que se encuentran en contacto con óxidos 
naturales pueden afectar su disolución ya sea a través de promoverla o inhibirla. Por ejemplo, algunos com- 
plejos metal — EDTA reaccionan con el Fe,O, y lo disuelven, produciendo [Fe(III] EDTA]. Otros minerales 
como el Co(1ID)OOH y el Mn(III)OOH se disuelven reductivamente a través de la oxidación de ligantes 
y complejos metálicos. Las velocidades de disolución pueden ser funciones lineales de la concentración 
superficial de los ligantes (ver, por ejemplo, la acción de los aniones polifosfato en la disolución de óxidos 
metálicos sólidos en el capítulo 8). 

Los componentes del suelo a menudo retienen con mayor fuerza a los complejos que a los iones metá- 
licos solitarios. Por ejemplo, la descripción general de una reacción de superficie de suelo (=SOH,,) para 
un complejo de un metal divalente (como el Pb*") con un ligante tetravalente típico (como el EDTA*), en 
presencia de protones, esta representada por: 


=SOH,, + ML? + H* > =8-L-M), + H,O (5.9) 


5.3.2.3 Fases solidas estables y metaestables 


Para sortear estas dificultades aparentemente insuperables de calculos y predicciones, frecuentemente se 
pueden hacer aproximaciones y simplificaciones. Por ejemplo, aunque la formación de un sólido a partir de 
una solución saturada puede involucrar varias reacciones sucesivas, se puede seleccionar de forma juiciosa 
a la que tenga una menor velocidad de reacción con el fin de analizarla y hacer predicciones. La llamada re- 
gla de las fases de Ostwald establece que una solución sobresaturada que sufre una alteración repentina que 
la mueve de ese estado, producirá un sólido metaestable en lugar del sólido termodinámicamente estable 
esperado. Ésta es una regla muy útil aunque no siempre se cumple. En la figura 5.8 se muestran tres casos 
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límite para diferentes valores de velocidad global de cristalización v, es decir, nucleación + crecimiento 
cristalino. 


ol 

fe) 4+ 
ure ret + 2nL 

O Jn 

H 


| 4nH20 


H 
O 


Xren | + 4nH* + 4nL 
O Jn 


H 
| 2nL 
O 
E ( ) Fs + 2nH>0 
OH O’ OH Jn 


2n[FeOOH 3L] = 2n[FeOOH -3H20] 


Lone 


Figura 5.7 Esquema simplificado de la precipitación de Fe** + OH”. Aqui, L denota H,O. 


b) v™ << y c) v™ = y 


AB +CD AB +CD AB +CD 


| "8 


Ss Ss” 
Figura 5.8 Formación de fases metaestables (superíndice m) o estables (superín- 


dice s) mediante la precipitación de un sólido S a partir de una solución acuosa. 


Queda claro entonces que, dependiendo de las condiciones, pueden existir fases estables o metaestables. 


Para encontrar las condiciones de precipitación/disolución de un sólido estable se pueden emplear las cons- 
tantes termodinámicas correspondientes, como se muestra en el siguiente ejemplo. 
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Ejemplo 5.5 Con los siguientes datos, establezca las cuatro ecuaciones de los principales equilibrios 
involucrados en la solubilidad/precipitación del hidróxido de hierro (III), en la forma: log [x]= f (pH); 
después grafique el diagrama de solubilidad completo para esta sustancia; finalmente, muestre la zona 
de predominio del Fe(OH), insoluble. 


a) Fe(OH),, = Fe(OH), + OH K,,= 1085 

b) Fe(OH), = FeOH” + 20H K,,= 107 

c) Fe(OH), = Fe” + 30H K 5 6.0 x 10% 
d) Fe(OH), + OH = Fe(OH); K =10% 


3(s) sp 


Respuesta: 


a) Fe(OH),,. = Fe(OH), + OH K,= 107 


3(s) 
[Fe(OH),*] [OH] = 1065 
[Fe(OH),*] = 10765 2 [OH] = 10% (107 (E) = 10 [HT] 
log[Fe(OB),*] = -2.5 - pH 


Fe (OH), . = Fe(OH)” + 20H” K, = 107 


xs) 
K, = 107 = [Fe(OH)”] [OH]? 
[Fe(OH)?] = [HE / 107 (10%)? 
[Fe(OH)*] = [H / 101= 10[H*? 
log[Fe(OH)”] = 1 - 2pH 


Fe (OH), . = Fe * + 30H” K =6.0x 10% 


3 (s) Sp 


K „= [Fe"] [OH F —> [Fe"] = K / [OH F 


sp 


A 25°C, [H*] [OH] = K, = 10. Entonces, 

[Fe**] = 6.0 x 10 / (1074 / [H*])? = 6.0 x 10% [H*]3 / 10° = 6.0 x 104 [H*J? 
log[Fe**] = 4.78 + 3log [H*] = 4.78 - 3pH 

Fe(OH), = Fe(OH), + OH 1 

10*° = [OH] / [Fe(OH),] 

(Fe(OH) = [0H] / 10" = (1074 / [H*]) / 104 

[Fe(OH),] = 1075 / [H*] 


log[Fe(OH),] = -18.5 + pH 


Las gráficas correspondientes se muestran a continuación en el diagrama de solubilidad del óxido de 
hierro (IH). Con el fin de asignar a cada una de las especies del lado correcto de sus correspondientes 
líneas de equilibrio, se puede hacer el siguiente razonamiento para cada caso basándose en el principio 
de Le Chatelier: 


1) Para las ecuaciones a), b) y c): 
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Si nos movemos a lo largo del eje del pH en el diagrama hacia valores de pH más altos, lo cual 
significa mayor concentración de [OH], entonces el equilibrio se desplaza hacia la izquierda, y 


predomina el sólido Fe(OH), 


Para la ecuación d): 


Si nos movemos a lo largo del eje del pH en el diagrama hacia valores de pH más altos, lo cual 
significa mayor concentración de [OH], entonces el equilibrio se desplaza hacia la derecha, y 


predomina el ión negativo soluble Fe(OH),;,,,, (no mostrado aqui). 


Nota: La elaboración de diagramas más precisos involucra funciones no lineales, a diferencia de las 
líneas rectas trazadas en este gráfico simplificado. Esto se debe a tres razones al menos: 


i) Las líneas de solubilidad en el diagrama actual se dibujan considerando únicamente a las espe- 
cies predominantes, y no a las especies totales. 

ii) No se consideran especies polinucleares. 

iii) La fracción soluble de Fe(OH), se considera demasiado pequeña como para ser tenida en cuenta 


en los cálculos. 


Log [Fe(111),.] 


5.3.3 Intemperizado biológico 


Los procesos biológicos son parcialmente responsables de los fenómenos de intemperizado que contribu- 
yen a la emisión de CO, a través de la respiración y la fotosíntesis, modificando el pH y las condiciones 
alcalinas en el agua que les rodea. Los procesos biológicos también generan materia orgánica, la cual puede 
servir para reducir químicamente a algunas especies inorgánicas y para la producción de ligantes orgánicos 
que incrementen la solubilidad de iones metálicos y, por lo tanto, su movilidad (ver secciones 3.1 y 7.4). 


5.4 Características del suelo 


La naturaleza de los suelos es sumamente compleja, ya que son formados por o contienen minerales (arci- 
llas, óxidos y carbonatos), sustancias húmicas, otros materiales orgánicos humidificados, desechos, hojas, 
etc. Los minerales de arcilla son aluminosilicatos hidratados con una relación de Si:O de 1:2.5. Estruc- 
turalmente hablando, se basan en capas compuestas ([Si,O,],?" o [Si,O,,],“") constituidas por unidades 
tetraédricas de silicato que emparedan a una capa de Al coordinado octaédricamente, e iones alcalinos o 
alcalinotérreos. Ejemplos comunes incluyen a la caolinita, Al,(OH),Si,O, y al grupo de la montmorilloni- 
ta, con la fórmula general empírica R, ,,(Al,Mg),Si,O,,(OH),*nH,O (R = Na*, K*, Mg”, Ca”, y también 
pueden existir iones de otros elementos como Fe y Cr). Las arcillas constituyen un gran porcentaje de los 
sedimentos en los cuerpos de agua. La composición de los suelos genera la siguiente taxonomía. 
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5.4.1 Taxonomia de los suelos 


La taxonomía de los suelos distingue entre suelos minerales y orgánicos. Esta distinción no se aplica en la 
práctica de forma tan sencilla, y deben establecerse una serie de reglas un tanto complicadas. Los diferentes 
estratos en el suelo se llaman horizontes y prácticamente todos los suelos cuentan con ambos componen- 
tes, orgánicos e inorgánicos. Aquellos horizontes que cuentan con menos del 20-35% de materia orgánica 
muestran propiedades que son más cercanas a los suelos minerales, y viceversa. 

En la tabla 5.2 se dan algunos ejemplos de composición de suelos, en orden decreciente de contenido 
orgánico. 


Tabla 5.2 Ejemplos de composición de suelos. 


e ca | amet | pH 
Turba 41.1 4.3 x 10* 50.2 7.0 
Arena 3.0 1.7 x 104 13.0 7.4 
Arcilla 1.52 6.8 x 10° 22.0 7.3 

Cambisoles 0.22 4.6 x 10° 24.4 5.4 


(Datos de Kozuh, 2000). 


5.4.2 Sustancias húmicas (SH) 


La materia orgánica del suelo contiene proporciones abundantes de sustancias húmicas, las cuales son ma- 
cromoléculas orgánicas biogénicas naturales que tienen altos pesos moleculares, son típicamente refracta- 
rias (resistentes a la degradación), y tienen tonalidades que van desde al amarillo hasta el negro. Consisten 
principalmente de ligninas modificadas como consecuencia del ataque microbiano a materia vegetal en 
descomposición. Otros precursores de SH incluyen a los polifenoles de las hojas, proteínas, aminoácidos, 
lípidos, celulosa y otros polisacáridos. Las SH se subdividen en ácidos húmicos (AH), ácidos fúlvicos (AF), 
y huminas o kerógeno (HU). Los AH forman hidrogeles marrones después de la extracción con solventes de 
una muestra de suelo, seguida por la acidificación con HCl, extracción con NaOH, y un proceso adicional 
de acidificación; por el contrario, los AF permanecen solubles después de esta misma secuencia de reaccio- 
nes debido a que tienden a ser más alifáticos y poseen una mayor densidad de grupos funcionales que los 
AH. Las HU son compuestos de AH + arcillas + minerales, y tienden a ser insolubles. Debido a que las SH 
se agregan típicamente como partículas hidrofílicas globulares, se hidratan fácilmente en medios acuosos. 
Algunas fórmulas representativas para los AH son: C,,H,,O.N y C,¿H,O,.N,xH,O (x = 0-15). Para los AF 
la fórmula típica es C,,H,,O,N, con un pequeño porcentaje de S. Las SH de mayor tamaño son las HU y las 
más pequeñas son los AF. 

Los AH y los AF son más propensos que las HU a ser solubles debido a la presencia de los grupos ácidos. 
Los principales grupos funcionales presentes en estas sustancias son carboxilo, hidroxilo, hidroxilo fenó- 
lico ácido, quinona y cetona; también se encuentran algunos ácidos nucléicos y sus derivados, así como 
clorofila y sus productos de degradación, fosfolípidos, aminas y vitaminas. A pesar de sus composiciones 
variables, los AH tienen un contenido bastante constante de ácidos carboxilicos de aproximadamente 3 
mmol/g de AH. Al mismo tiempo, su acidez total varía típicamente de aproximadamente 6 a 12 mmol/g de 
AH; su relación molar de hidrógeno a carbono (H/C) tiende a estar en un rango estrecho (aprox. 1.3 + 0.3), 
al igual que su relación de oxígeno a carbono (aprox. 0.6 + 0.2). Las SH se pueden encontrar ocasionalmen- 
te como ligantes en complejos metálicos. 


5.4.3 Descomposición de materia orgánica adsorbida 
en el suelo 


La sorción se refiere a la adquisición de una especie química procedente de una fase acuosa por parte de una 
fase sólida continua. Los tres mecanismos principales de sorción son: adsorción, precipitación y absorción 
o incorporación. 


116 


Por ejemplo, algunos componentes del suelo pueden actuar como sitios de adsorción para materia orgá- 
nica y facilitan su fotodescomposición ante la exposición solar. En el caso de que el componente del suelo 
sea un semiconductor, este proceso puede ocurrir a través de la formación de pares de huecos y electrones 
(fotocatálisis, ver capítulo 10). Los procesos fotoquímicos pueden afectar entonces a los componentes del 
suelo así como a su composición. 
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6 LA QUÍMICA DE PROCESOS EN LA HIDRÓSFERA 


El agua es por mucho el líquido más abundante de la Tierra. Comprende entre 70 y 90% del peso de los 
organismos vivos y cubre cerca de 71% de la superficie de la Tierra. Es obvio que la vida tal como la cono- 
cemos no sería posible sin el agua líquida. 


6.1 Aguas naturales: tipos y composición 


La molécula de agua puede entenderse como el óxido de hidrógeno. Se trata de una molécula angular, de- 
bido a sus dos enlaces oxígeno-hidrógeno y a sus dos pares de electrones no compartidos en el átomo de 
oxígeno. A causa de su alta electronegatividad, los átomos de oxígeno atraen la densidad electrónica del 
enlace O-H, generando fuertes dipolos que se atraen entre sí y que forman nuevas interacciones conocidas 
como puentes de hidrógeno, las cuales mantienen una fuerte adhesión entre moléculas. Esto confiere carac- 
terísticas muy especiales al agua que la hacen un excelente solvente con una alta tensión superficial y un 
amplio rango de temperatura en el que permanece en estado líquido (de O a 100%C a presión normal). 

El agua puede encontrarse en la naturaleza en forma de vapor y de humedad en la atmósfera; en forma 
líquida en la lluvia; como agua superficial en ríos, arroyos, lagunas, lagos, cuencas hidrológicas y mares 
interiores, o formando parte de mares y océanos. También se encuentra como agua subterránea, en zonas 
saturadas e insaturadas, ocluida como agua intersticial en los espacios libres del suelo y sedimentos, en ma- 
nantiales y acuíferos, o formando parte de minerales como hidratos. Existe como sólido en glaciares, tém- 
panos de hielo, granizo, hielo y nieve. El agua puede contener diferentes cantidades de una gran variedad 
de compuestos químicos que provienen de fuentes naturales o antropogénicas, o de ambas; en este sentido, 
se considera como una solución electrolítica de multicomponentes. 

A través del ciclo hidrológico, el agua se cicla, distribuye y purifica una y otra vez durante milenios. Su 
distribución, considerada como el almacenamiento promedio de agua estática, se muestra en la figura 6.1. 
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Figura 6.1 Distribución del agua (datos de Shiklomanov, 1999). 
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El agua es responsable en parte del ciclado de los elementos en el ciclo biogeoquimico global mediante 
dos funciones principales 


1) Como un reactivo en las transformaciones químicas de la materia. 

2) Como un medio de transporte de los compuestos disueltos y sólidos a los distintos cuerpos de recep- 

ción. 

El ciclado del agua (ciclo hidrológico o ciclo del agua, que se muestra en la figura 6.2) es la parte dinámi- 
ca de los recursos, ya que establece las vías que pueden seguir los diferentes compuestos en el movimiento 
promovido por el agua. Este ciclado consiste en una rotación de unos 600 000 km? de agua por año. El 
agua se separa de sus solutos a través de los procesos de evaporación o de congelación, purificándose para 
mezclarse y reaccionar de nuevo con otros compuestos en su curso, a medida que avanza y se condensa en 
forma de lluvia o nieve, regresa a la Tierra fluyendo sobre la superficie o bajo tierra hasta que llega a los 
océanos, reiniciando el proceso de ciclado. A partir de esta breve discusión, queda también claro que es 
prácticamente imposible encontrar el agua pura en la naturaleza. 
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Figura 6.2 a) Ciclo hidrológico, y b) tiempos estimados de residencia para la rotación del agua. 


Datos de Shiklomanov, 1999. 
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6.1.1 Procesos que afectan la composición del agua 


La composición del agua en cada sitio depende de su entorno geológico, así como de la disolución y reac- 
ciones químicas de este solvente con sólidos, líquidos y gases durante el ciclo del agua. Por ello, intervienen 
muchas variables interdependientes, y no se pueden establecer fácilmente generalizaciones o correlaciones 
para la composición y propiedades de las aguas naturales. 

Varios procesos individuales o combinados contribuyen a la presencia de diferentes especies que afectan 
la composición y las propiedades de las aguas naturales. Los ejemplos incluyen: 


e La lluvia y la deposición seca debido a las aportaciones atmosféricas. 

e La disolución de gases provenientes de los procesos biológicos naturales o de fenómenos interfacia- 
les con la atmósfera. 

+ La deposición de compuestos en el aire procedentes de las erupciones volcánicas y la presencia de 
compuestos de azufre producidos por la actividad hidrotermal (aguas termales). 

e Procesos de evaporación-precipitación, drenaje y lixiviación debido a la lluvia y el escurrimiento. 

+ El intercambio de gases y las reacciones de disolución de los gases atmosféricos. 

+ Los procesos de intemperizado (ver definición en la sección 5.3). 

e — Lasolubilización y suspensión de minerales y sales en las aguas superficiales y subterráneas debidos 
a la solubilización natural y al movimiento del agua a través de la corteza terrestre y la erosión de 
rocas y minerales. 

e Los procesos de disolución, precipitación y deposición, por ejemplo: los presentes durante la forma- 
ción de cavernas de piedra caliza, o en la formación de salmueras y aguas de alta salinidad. 

e La descomposición y putrefacción de la materia orgánica natural. 

e Las excreciones, secreciones y productos metabólicos naturales, así como el consumo de la biota 
acuática y del suelo. 

e La adsorción y el proceso de intercambio iónico con sedimentos y coloides. 


En consecuencia la composición del agua depende de: 


a) La naturaleza geoquímica del manto rocoso. 

b) Los regímenes de intemperizado. 

c) Las condiciones climáticas del ambiente. 

d) Los procesos biogeoquímicos que tienen lugar en la zona. 
e) La química de los componentes del manto rocoso. 


La concentración de sustancias en aguas superficiales y subterráneas depende de los entornos climáticos, 
geológicos y biológicos y de los regímenes específicos dentro de las cuencas y zonas hidrográficas. Los 
procesos predominantes afectan primordialmente las distintas composiciones de las aguas superficiales en 
diferentes zonas del planeta. 

Los parámetros más comunes que definen las características químico/ambientales de las aguas naturales 
son el pH, la alcalinidad, la fuerza iónica, la conductividad, la salinidad, la dureza, la composición y la 
concentración de iones de los diferentes compuestos presentes en ellas que generalmente se expresan como 
partes por millón (ppm). La dureza del agua se relaciona con una alta concentración de iones Ca” y Mg” 
principalmente como bicarbonatos que tienden a formar depósitos en los ductos y a formar precipitados 
con el jabón y la suciedad; estos generalmente se reportan en ppm de CaCO,. La alcalinidad se define en 
la sección 6.3. 

Otro parámetro clave es la relación entre la concentración de iones de sodio y la de los iones de calcio. 
Sus concentraciones relativas indican los procesos predominantes que tienen lugar en un determinado cuer- 
po acuático. 


6.1.2 Agua de lluvia 


El agua de lluvia es responsable de los procesos de lavado y limpieza de la atmósfera por medio de disolu- 
ción de gases y sales y el transporte de sustancias y partículas hacia la superficie de la Tierra. Las partículas 
de minerales y sales arrastrados por la lluvia, por lo general tienen diámetros inferiores a 1 um. Otras partí- 
culas incluidas en el lavado son microorganismos, como bacterias, que están suspendidas en el aire debido 
a la erosión y el acarreo por el viento. 

El agua de lluvia es el resultado de varios pasos en el ciclo del agua provocados por la evaporación, 
condensación y precipitación. El agua en la atmósfera tiene un tiempo de residencia de aproximadamente 
8 a 9.6 días antes de precipitar como lluvia. Como se mencionó anteriormente, en este ciclado, el volumen 
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global de precipitación que cae sobre la Tierra cada año es de 5.8 x 10% km”; aproximadamente 19% cae a 
la tierra y alrededor de 81% en el mar (ver figura 6.2). 

La composición del agua de lluvia está determinada por la composición de la atmósfera de la zona de 
precipitación y por el de la zona de origen de las nubes y los vientos que las llevan al sitio de precipitación. 
Varía geográficamente y depende de las aportaciones naturales y antropogénicas de partículas y gases a la 
atmósfera, así como de las reacciones atmosféricas que pueden transformarlas. La actividad de los biomas 
locales (véase la definición en la sección 7.3) también afecta a la composición del agua de lluvia así como al 
clima, que a su vez define la cantidad de precipitación y, por tanto, la concentración de los componentes. 

La disolución del CO, en el agua de lluvia hace que ésta sea ligeramente ácida (pH = 5.7, ver los cálculos 
en la sección 6.2.1). El contenido teórico de CO, en el agua de lluvia, basado en la constante de Henry, es 
de aproximadamente 0.5 ppm a 20°C, pero los contenidos reales son hasta cuatro veces más altos debido a 
la contaminación y la quema de combustibles fósiles. El pH del agua de lluvia también se puede modificar 
por la disolución y reacciones de otros contaminantes del aire o compuestos presentes en el aire tales como 
NH,, SO, y NO,. Por ejemplo, el SO, y el NO,, ya sean de fuentes naturales o antropogénicas, pueden sufrir 
procesos de oxidación y disolución para producir ácidos sulfúrico y nítrico como partículas. Esta oxidación 
puede ocurrir en el aire o en el agua de lluvia a causa del peróxido de hidrógeno o del ozono. Esto produ- 
ce lo que se conoce como lluvia ácida, o en un sentido más amplio, deposición ácida, que incluye nieve, 
granizo y similares (el fenómeno se discute más adelante, en la sección 8.4). El amoniaco se disuelve en el 
agua y forma iones amonio que pueden reaccionar con los ácidos sulfúrico o nítrico formados, de manera 
que se producen las sales (NH,),SO,, NH,HSO, y NH,NO.. 

Los aerosoles que se generan en el mar y los gases liberados de la superficie marina en las áreas cer- 
canas a la costa y sobre el mar enriquecen el agua de lluvia y de esta manera modifican su composición. 
Los aerosoles de agua marina son inyectados a la atmósfera por el rompimiento de la espuma marina, al 
romper las olas o por el impacto de la lluvia sobre la superficie del mar. Estos aerosoles se secan debido a 
la evaporación, dando como resultado partículas de sal que son transportadas por el viento y disueltas por 
la lluvia. Cuando estas partículas están suspendidas en el aire pueden ser acarreadas a lugares muy lejanos 
a la costa marina a través del transporte atmosférico (¡aún a través de continentes!) cayendo a la tierra ya 
sea por sí mismas o con la lluvia. El contenido de salinidad en el agua de lluvia es considerablemente alto, 
aunque no tanto como en el agua de mar. 

La concentración de sulfato también puede aumentar en el agua de lluvia debido a la oxidación de com- 
puestos sulfurosos volátiles producidos por algas superficiales y liberado de los océanos, como (CH,),S 
(sulfuro de dimetilo), CS, (disulfuro de carbono) y COS (sulfuro de carbonilo), y a través de la oxidación 
del H,S generado en aguas costeras poco profundas con muchos sedimentos anóxicos. La oxidación de 
esas especies algunas veces depende del equilibrio con otros compuestos presentes (por ejemplo, NH), 
generándose así aerosoles de NH,HSO,. Grandes cantidades de iones sulfato favorecen la disminución del 
pH en estas zonas. El agua de lluvia también es responsable del lavado de compuestos orgánicos volátiles 
del aire, tales como formaldehído, HCHO (considerado de origen natural), y otros compuestos de origen 
antropogénico. 

Los iones inorgánicos más comunes en el agua de lluvia son: NH, Na”, K*, Mg”, Ca”, Cl, SO,*, NO, y 
HCO, (que también contiene algo de sílice disuelto, SiO,). Como se discutió anteriormente, la distribución 
de estos ¡ones en el agua de lluvia puede variar según la zona de origen de las nubes y la zona de lavado. En 
general, el orden de las concentraciones es: Cl > Na* > SO,* > NO, ~ NH, > Mg” > Ca” > K*. 

En la figura 6.3 se presenta la distribución de estos iones en muestras de sitios costeros y centrales en el 
Reino Unido, donde son evidentes los efectos de las emisiones de mar y el predominio de diferentes iones. 
Por ejemplo, el intervalo de pH en el agua de lluvia del Reino Unido es aproximadamente de 4.7 a 6.5. La 
concentración de Cl es típicamente 10-20% superior a la de Na” y hasta 200-300% más alta que el siguiente 
ion (SO,*). Las concentraciones de NO, y NH,? son similares, como suele ser. La concentración de K* es 
normalmente la más baja entre los iones más comunes (1-5 ueq/L). Todas estas concentraciones dependen 
de las contribuciones antropogénicas en la zona. 

En la misma figura podemos ver los datos de calidad de lluvia en la Ciudad de México. En comparación 
con los datos del Reino Unido, los registros muestran notablemente una mayor concentración de iones de 
nitrato, sulfato y calcio, y menor de iones de sodio e hidrógeno en las muestras mexicanas. Entonces queda 
claro que no se puede asumir una composición de lluvia promedio global. 


6.1.3 Aguas superficiales 


Las aguas superficiales están contenidas en arroyos, ríos, estanques, lagos, pantanos, marismas y manan- 
tiales. Aproximadamente 0.014% del agua en la Tierra se encuentra en el área continental, mientras que el 
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a) Concentraciones medias ponderadas de la b) Composición promedio del agua de lluvia 


precipitación anual de tres sitios en el Reino Unido en la Ciudad de México 
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Figura 6.3. Concentraciones de los iones principales de agua de llu- 
via: a) en el Reino Unido y b) en la Ciudad de México. 


Fuentes: Centro Nacional de Tecnología Ambiental, Reino Unido, 2002 y DGPCC/DRAMA, México, 1996. 


resto está contenida en los océanos y las regiones heladas, los glaciares, nieves perpetuas, las aguas subte- 
rráneas y la atmósfera. 

Aproximadamente la mitad del agua contenida en la tierra está a menos de 1 km de la superficie de la 
Tierra, y la otra mitad en los siguientes 4 km, como aguas subterráneas profundas. Gran parte de las aguas 
superficiales provienen de la precipitación. Cuando la velocidad de precipitación excede a la de infiltración 
en el suelo, se acumula un exceso de agua en la superficie del suelo y avanza por tierra como escorrentía 
superficial, contribuyendo a los arroyos, ríos y otras fuentes de agua superficial. Parte de la superficie del 
agua es una contribución de agua de manantial (agua que fluye a la superficie debido a una condición física 
que obstruye el flujo bajo la Tierra, o cuando el nivel freático se cruza con la superficie). 

Aproximadamente 0.007% del total de agua en la Tierra está contenido en lagos de agua dulce, 0.006% en 
lagos salinos, 0.002% en ríos, y 0.0008% forma parte del agua de los pantanos. El resto del agua superficial 
(aproximadamente 0.0011%) está presente como humedad del suelo o como parte de materia biológica 
(véase la figura 6.1). 

La composición de las aguas superficiales depende de los procesos predominantes que tienen lugar en la 
zona geográfica como sigue: 


e Silas reacciones de intemperizado prevalecen (consulte la sección 5.3), los iones presentes en el agua 
dependen del suelo local y la composición mineral. La concentración total de sales disueltas (y por 
lo tanto la fuerza iónica) será moderada en las aguas superficiales, y los iones principales serán Ca”, 
HCO, y silicatos, debido a la presencia de sílice (como ácido silícico) y calcita o piedra caliza (es 
decir, CaCO, cristalino), uno de los minerales más comunes y abundantes en el suelo. 

e Si la lluvia es la contribución dominante (como en los ríos de la selva tropical) el total de sólidos 
disueltos o sales será bajo, dando así una fuerza iónica baja porque las reacciones de intemperizado 
no predominan. Como se discutió en una sección anterior, las precipitaciones son responsables del 
lavado de compuestos atmosféricos y aerosoles (aerosoles salados de mar), que contribuyen con 
iones Na*, Mg”, CI” y SO, a su composición. Algunas aportaciones atmosféricas adicionales que 
pueden contribuir a la composición de aguas superficiales incluyen productos de erosiones eólicas y 
erupciones volcánicas, que contribuyen con polvo rico en Ca**, HCO,, SO,” y deposición ácida. 

e Si hay abundantes desechos vegetales y animales en la zona circundante, como en las zonas de 
bosque húmedo tropical, los procesos de intemperizado y escurrimiento aumentarán la presencia 
de materiales orgánicos e inorgánicos en el agua, así como de productos de la descomposición de la 
materia orgánica. En este caso, habrá una notable presencia de partículas (sólidas) y materia orgánica 
disuelta (particulate organic matter, POM y dissolved organic matter, DOM). La descomposición 
de componentes del suelo forestal (la biodegradación de la materia orgánica así como animales en 
descomposición y excrementos) contribuye con materia orgánica compuesta principalmente de hi- 
dratos de carbono, proteínas, aminoácidos y una disolución ácida de color negro a café que contiene 
sustancias húmicas (consulte la sección 5.4.2). La tabla 6.1 muestra algunas de las características de 
estas sustancias presentes en ríos, lagos y otras aguas superficiales. 
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Tabla 6.1 Características de ácidos orgánicos naturales complejos encontrados en aguas superficiales. 


Ácidos orgánicos complejos Color típico Fórmula promedio Peso molecular promedio 
Ácidos fúlvicos (solubles) Amarillo claro a café CoH N gO; 1 x 108 

Ácidos húmicos (disueltos ) Café oscuro C,,H,,.N, 20, 2-5x 103 

Ácidos húmicos (insolubles) Gris-negro CH ¿N, 90; Variable (ca. 10%) 
Humina o kerógeno (insoluble) Negro Ci HN, 50,, 1 x 103-2 x105 


La aguas superficiales alimentadas por el drenaje de suelos ricos en componentes organicos (donde hay 
intensa actividad biológica) generalmente tienen abundante fauna y flora acuática, y por lo tanto, cuantiosos 
nutrientes como amoniaco, nitratos y ortofosfatos que constantemente son vertidos y consumidos. 


e Silos procesos de evaporación/precipitación tienen una fuerte influencia en la zona geográfica, como 
en las zonas áridas y cálidas, las sales disueltas derivadas de procesos de intemperizado y erosión se 
concentran. Esto aumenta la fuerza iónica y la concentración de sólidos disueltos, lo que incrementa 
la concentración de iones de sodio. Por el contrario, la concentración de iones de calcio disminuye 
debido a las reacciones de precipitación en condiciones de sobresaturación (véase la sección 5.3.2). 


Adicionalmente, las cantidades de oxígeno disuelto y CO, afectan varios procesos en las aguas superfi- 
ciales. Por ejemplo, el dióxido de carbono determina el pH y la extensión de las reacciones de disolución, 
en tanto que los niveles de oxígeno disuelto determinan las condiciones redox. Cuando el oxígeno está 
presente en el estrato superior de las aguas superficiales, proporciona un medio oxidante que provoca pro- 
cesos de oxidación y se llevan a cabo los procesos biológicos aerobios. En cambio, cerca del fondo de las 
reservas más profundas (cercano a los sedimentos), las condiciones son reductoras y dan lugar a reacciones 
de donación de electrones. 

Todos estos procesos complejos definen en gran medida la composición de las aguas superficiales en la 
hidrósfera. 


6.1.3.1 Agua de ríos y arroyos 


El agua de río resulta de dos contribuciones principales: el escurrimiento superficial de agua de lluvia y el 
flujo de las aguas subterráneas. El escurrimiento superficial terrestre es consecuencia de precipitación en 
superficies impermeables o saturadas; su comportamiento es cíclico, porque depende de las temporadas 
húmedas y secas en la Tierra. 

En promedio, de los casi 110 000 km? de lluvia que caen sobre la tierra cada año, una tercera parte se 
convierte en escorrentía de río; debido a las condiciones climáticas cambiantes durante las últimas décadas, 
ésta ha aumentado en América del Sur y ha disminuido en África. 

Las regiones tropicales tienden a exhibir mayores escorrentías de río debido a las precipitaciones, mien- 
tras que en las zonas más frías de la Tierra, ésta es, principalmente, el resultado de la fusión del hielo y la 
nieve. Se estima que el volumen total de agua en los ríos del mundo es ligeramente superior a 2 000 km’. 
Nuevamente, los procesos predominantes en una determinada zona geográfica definen la composición del 
agua del río. Los solutos varían de acuerdo con las características del suelo y las precipitaciones de la cuen- 
ca de drenaje y en el caso del flujo ascendente de las aguas subterráneas, con el nivel de la corteza terrestre 
en el que el agua que se incorpora a la corriente, fluye o se permea y brota. Por lo tanto, el rango de com- 
posiciones puede variar entre dos extremos: uno, en el que predominan los procesos de intemperizado del 
suelo y otro, donde predominan las contribuciones de las precipitaciones. 

La vegetación circundante o la riqueza de la biota del área, la presencia de zonas húmedas, pantanos o 
turberas y la actividad biológica en los ríos también contribuyen con compuestos orgánicos complejos y 
nutrientes (que contienen N y P). Los suelos ricos en materia orgánica contribuyen con disoluciones cafés 
ácidas o neutras que contienen ácidos orgánicos, húmicos o fúlvicos. Además, la escorrentía superficial por 
tierra siempre tiene una menor fuerza iónica que aquella del flujo ascendente de las aguas subterráneas. 

La escorrentía superficial por tierra que alimenta corrientes generalmente lleva partículas suspendidas 
como arena, limo, arcilla y materia orgánica. Las partículas orgánicas sólidas o POM pueden ser biopo- 
límeros como proteínas, lignina, celulosa, u otras ligninas complejas o productos de descomposición de 
plantas como la humina. Junto con la escorrentía subterránea, también estarán presentes materia orgánica y 
nutrientes solubles, DOM debido a los procesos de degradación de la materia orgánica, que puede aumentar 
a través de la contribución de la erosión del suelo en las riberas y de la entrada directa de hojas de plantas 
y otros desechos naturales. 
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Cuando la fuente de agua fluye hacia arriba a través del suelo, la composición mineral y las reacciones 
de intemperizado determinan su composición final. En este caso, el agua que fluye hacia el río contiene 
pequeñas cantidades de partículas, compuestos inorgánicos de naturaleza alcalina solubilizados, H,SiO, en 
cantidades variables y, algunas veces, sulfatos y sulfuros debido intemperizado de depósitos minerales de 
yeso y sulfuros. La velocidad de intemperizado determina la concentración de estos compuestos (mayores 
concentraciones a velocidades más altas). El agua, en consecuencia, tendrá un bajo contenido orgánico (o 
ninguno) así como poco PO,?, Al** y Fe™ ya que estas especies tienden a precipitar o a formar complejos 
sólidos. Cuando la zona de escorrentía está sobre piedra caliza como componente predominante, los ríos 
tienden a tener mayor alcalinidad y mayores concentraciones de iones de calcio. Éste es el caso de los ríos 
en algunas zonas húmedas y secas de América del Norte, Europa y Asia, donde se encuentran localizadas 
la mayoría de las áreas ricas en materiales calcáreos y piedra caliza (o material de karst), no así en América 
del Sur o en ríos africanos, donde este tipo de suelos o rocas no son abundantes. 

Dado que los procesos atmosféricos y de evaporación se determinan principalmente por las caracterís- 
ticas climáticas de la zona correspondiente y por los cambios estacionales, estos también influyen en la 
composición del agua a veces incluso de manera más importante que la escorrentía y la descarga de agua en 
el suelo. En arroyos y ríos, los procesos biológicos no influyen de manera significativa en la composición 
del agua ya que el flujo rápido diluye su efecto. Sin embargo, en el caso de ríos grandes y de movimiento 
lento, los procesos biológicos tienen tiempo suficiente para modificar su composición a través de productos 
de biodegradación y excreción. En general, en los ríos de flujo mediano, el tiempo de rotación es de aproxi- 
madamente 16 a 20 días. 

Por otra parte, en climas húmedos, la contribución de iones al agua de río debida al intemperizado del 
suelo es muy baja, mientras que la contribución directa del agua de lluvia es mayor. En contraste, los climas 
secos tienen mucho mayor escurrimiento de aguas pluviales y contribución de intemperizado; en conse- 
cuencia, la concentración de partículas y materia disuelta es mucho mayor. En este caso, el Na* disuelto 
puede predominar sobre el Ca”, y puede haber un aumento en NO, y CI. 

En la tabla 6.2 se presenta la composición promedio de algunos ríos importantes seleccionados. Aunque 
se trata de una media de varias composiciones extremas, vale la pena comparar la concentración de los 
principales componentes. 


Tabla 6.2 Concentración promedio (mg/L) de los principales componentes disueltos en ríos impor- 
tantes.* 


Concentración promedio (mg/L) 

HCO, 30.5 - 58.4 
Ca? 8-15 
SiO, 10.4 - 13.1 
sO,” 4.8 - 11.2 

Cl- 3.9 - 7.8 
Na* 3.7 - 6.3 
Mg” 2.4-4 

K* 1.0 - 2.3 
Fe™ 0.04 - 0.67 
Total 100 - 120 


* Ver Berner, 1987, Livingston, 1963 y Maybeck, 1989. 


El orden de predominio de los cuatro metales principales presentes como cationes simples en la mayo- 
ría de los ríos es Ca? > Na* > Mg?* > K* (y a veces contienen cantidades importantes de Al**). El orden 
correspondiente para los aniones es HCO, > SO,>> CI > F > Br. También hay pequeñas cantidades de 
ácido silícico, H,SiO,, N como NO;, P como PO sy y Fe"*. Cuando el proceso de intemperizado es intenso, 
el contenido de sílice aumenta aunque las reacciones con Al** pueden formar compuestos insolubles que 
disminuyen su concentración. 

El agua dulce en los ríos y arroyos normalmente tiene fuerzas idnicas bajas (entre 10* y 10° M); el pH 
oscila entre 6 y 8.5 y el total de sólidos disueltos (TDS) puede variar desde aproximadamente 4 ppm (en zo- 
nas donde predomina la precipitación pluvial) hasta un extremo de 5 000 ppm (en los ríos donde predomina 
la evaporación). El promedio de TDS se encuentra entre 50 y 200 ppm, con un predominio de Ca(HCO,),. 
Sin embargo, se pueden encontrar ríos con variaciones extremas de concentración, en comparación con 
estos valores promedio. Por ejemplo, el río Horocallo en Etiopía se ve fuertemente afectado por procesos 


125 


de evaporación y exhibe un pH = 9.2 y concentraciones de los iones Na*, SiO,, HCO,, Cl y SO,’ de 480, 
79, 975,195 y 65 ppm, respectivamente. En comparación, el río Negro del Amazonas, donde dominan la 
precipitación y las contribuciones biogénicas, tiene un pH de 3.7 y sólo trazas de estos iones. 

Respecto a la concentración de nutrientes (contenido de N y P) en el agua de los ríos, hay una variabilidad 
considerable, en parte debido a la actividad biológica que tiene lugar en el río (la cual que agrega y elimina 
los nutrientes) y al efecto de las actividades humanas, que aumentan su descarga. Los valores promedio de 
N y Pen aguas cristalinas de río son de 5 umoles/L de nitrógeno inorgánico total (como NO,, NO,, NH,” 
y 0.4 umoles/L de PO,*. Considerando tanto ríos limpios como contaminados, se observa una relación glo- 
bal media de N:P de 23-31. En la tabla 6.3 se dan ejemplos de las concentraciones de N, P y ácido silícico 
-así como de las relaciones de N:P- en los ríos seleccionados. La composición de estos ríos muestra diferen- 
cias importantes, debidas principalmente a la influencia de la actividad humana. Como era de esperarse, se 
presentan concentraciones considerablemente inferiores cuando hay menor actividad humana. 


Tabla 6.3 Concentraciones de nutrientes y silicatos en ríos seleccionados, en pmoles/L. 


Río No Nos N como NH,” Rake P como PO? Relación N:P Silicatos 
Amazonas 3.7 - 3.7 0.4 7.5 187 
Níger 7.6 1 8.6 0.4 21.5 250 
Mississippi* 156 <4 160 2.8 57 83 
Rin Superior 30 2:5 32.5 0.5 65 61 
Rin Inferior* 230 90 320 11.4 28 90 


* Rios altamente contaminados debido a la actividad humana. 
Fuente: Bolin, 1983. 


6.1.3.2 Agua de lagos 


Un lago es un cuerpo cerrado de agua generalmente dulce, con o sin entrada directa y con o sin salida direc- 
ta; estas entradas y salidas tienen importantes efectos sobre su calidad y composición. 

El volumen de agua en los lagos se estima en 176 x 10° km’. De esta cantidad, aproximadamente 52-54% 
está en los lagos de agua dulce. Las principales fuentes del agua de los lagos son generalmente la precipita- 
ción pluvial, el escurrimiento de río y las aguas subterráneas (que brotan ya sea en forma de filtraciones o 
de manantiales). Una fuente adicional de agua en los lagos alpinos y glaciales es la fusión de glaciares y de 
nieve. La composición del agua del lago depende de las características de las fuentes que abastecen el lago 
y los procesos que tienen lugar en él. Tal composición se ve afectada por escorrentías, lavado y deposición 
atmosférica, actividad biológica, presencia o ausencia de pérdidas y por la interacción entre el agua y sedi- 
mentos. Además, las reacciones que comienzan en los ríos y arroyos que los alimentan continuarán en los 
lagos, especialmente aquellas relacionadas con la actividad biológica, afectando también las características 
del contenido del agua. 

Por ejemplo, los lagos en las cuencas de drenaje de suelos fácilmente intemperizados, tales como rocas 
calizas (calcita, dolomita, yeso, halita) suelen tener valores de pH altos, alcalinidad, sólidos totales disuel- 
tos, conductividad y dureza. Tal es el caso de los lagos ubicados en las cavidades formadas por la disolu- 
ción gradual de las rocas solubles en agua (lagos de disolución o Karst). Por el contrario, si se trata de una 
cuenca de rocas ácidas (donde predominan los silicatos y son difíciles de intemperizar), el agua de los lagos 
suele tener un pH ácido, alcalinidad baja y bajos sólidos totales disueltos. 

La composición química, la actividad biológica y el tiempo de renovación también están influenciados 
por las características morfométricas del lago (es decir, área y profundidad) y el clima. Esto se debe a que 
la temperatura, la precipitación, la actividad eólica así como el área de evaporación y captura influyen en 
las tasas de intemperizado, evaporación, actividad biológica y volumen de escorrentía. Estas características 
afectan a la entrada, salida, distribución, circulación y suspensión o sedimentación de las sustancias quí- 
micas. 

Ya que el agua en los lagos es más estática y hay una menor mezcla producida por el viento, se tiende a 
estratificar como consecuencia de diferencias de densidad debidas a efectos térmicos. Los estratos resul- 
tantes se llaman epilimnion (los estratos superiores menos densos), hipolimnion (los estratos inferiores más 
densos) y termoclina (la zona intermedia, de transición). Esta estratificación es más común y pronunciada 
en lagos profundos. El mezclado sólo está presente en cambios estacionales cuando los estratos se vuelcan. 
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Adicionalmente, la renovación del agua en los lagos tiene lugar después de largos intervalos de tiempo (de 
1 a más de 100 años), dependiendo del tamaño del lago y del balance de entrada y salida. Por ejemplo, el 
lago Superior requiere 100 años para renovar su capacidad, mientras que el lago Erie (que es más pequeño), 
sólo 2 a 3 años; por otra parte, los lagos más pequeños, menos profundos (menos de 5 m de profundidad) 
pueden tomar un año o menos. Las velocidades de renovación son importantes ya que normalmente dan 
el tiempo necesario para que las reacciones alcancen el equilibrio; una desventaja es que la eliminación de 
contaminantes tarda mucho tiempo ya que la rotación es mucho más lenta. 

Los dos procesos predominantes que afectan a la composición del agua de lago son la evaporación y los 
procesos biológicos. En zonas secas, la evaporación tiene efectos importantes sobre la composición del agua 
de lago, concentrando un tipo de ion más que otros y favoreciendo las reacciones de precipitación de otros 
iones, y a veces derivan en lagos altamente salinos. Aproximadamente 46-48% del agua en los lagos esta 
contenida en lagos salinos. En la mayoría de los lagos de agua dulce, la salinidad oscila entre 0.1 y 0.5 g/L. 

El pH de lagos saludables está entre 6.5-8.5, y su sistema de control de pH generalmente es el sistema 
de carbonato. Cuando dominan los procesos de evaporación el pH tiende a aumentar, mientras que cuando 
dominan los procesos biológicos tiende a disminuir. Además, cuando las actividades humanas afectan el 
entorno, especialmente a través de la contaminación del aire y la minería, se puede acidificar el pH de los 
lagos. La capacidad de un lago para resistir este tipo de impacto depende de la composición del agua y de 
las características del terreno de la cuenca. 

Una interesante contribución volcánica a lagos y ríos proviene de fuentes hidrotermales (respiraderos de 
agua caliente), o bien de respiraderos volcánicos o fumarolas, que son fuentes de CO,, CH,, H,S y otros 
gases volcánicos. Cuando las principales emisiones son de CO, el contenido de HCO, aumenta considera- 
blemente, resultando en lagos alcalinos. Lo mismo puede suceder en los lagos volcánicos que se producen 
en los cráteres (maars o lagos caldera), donde los niveles de CO, son muy altos. Estos pueden ser enrique- 
cidos aún más con los lixiviados generados por el agua caliente, aumentando los niveles de hierro, cloruros, 
sulfuros y silicatos. Muchos de estos lagos se encuentran en África, Japón, Filipinas, América Central, 
Indonesia y Europa Occidental. El CO, disuelto se filtra por debajo del lago, algunas veces como brotes de 
agua gaseosa (una característica común de antiguas zonas volcánicas) y queda atrapado en aguas profundas 
por la alta presión hidrostática. Si el CO, alcanza el nivel de saturación, aparecen burbujas y una rica mezcla 
de gas y agua puede salir a la superficie. 

Un caso especial de una descarga de CO, proveniente de respiraderos volcánicos en el fondo de un lago 
tipo maars provocó un desastre en el área circundante al lago Nyos en oeste de Camerún, en 1986. Esto 
se debió a la filtración, disolución y acumulación gradual de dióxido de carbono en el agua del profundo y 
estable lago de 35 000 años de antigúedad. Una liberación repentina y explosiva del gas acumulado originó 
en los alrededores del lago una manta de gas mortal de aproximadamente 1 km3, de decenas de metros de 
espesor, que causó la muerte de 1 700 personas y 3 000 cabezas de ganando en un radio de 27 km en los 
valles de los alrededores del lago. Una hipótesis acerca de lo que desencadenó el evento plantea que la 
rotación de los estratos de lago cambió la temperatura y la presión que habían mantenido al gas disuelto en 
el fondo (véase también la sección 6.1.2.3). Dos años antes, ocurrió un fenómeno similar en el vecino lago 
Monoun (otro lago maars en la misma región), matando a 37 personas. 

Otro proceso importante en lagos y ríos que contribuye a su composición es la eutroficación, que consiste 
en la generación interna o producción autotrófica de materia orgánica a través de los procesos biológicos o 
productividad primaria (véase también la sección 7.3.2). Este proceso está determinado por la entrada de 
materia orgánica y nutrientes. Cuando la entrada de materia orgánica es muy alta debido a la escorrentía de 
la cuenca, los lagos son ricos en sustancias húmicas y se habla de lagos distróficos, de agua café o polihúmi- 
cos debido al color del agua. Esto no favorece la producción interna de la materia orgánica ya que su color 
café oscuro es tan fuerte que se obstaculizan los procesos fotosintéticos; aquí, el DOM es generalmente de 
baja biodegradabilidad. 

Los lagos eutróficos favorecen la producción interna y la descomposición de la materia orgánica y depen- 
den de los productores primarios presentes (algas y plantas) y de los nutrientes disponibles. Estos nutrientes 
derivan de insumos externos a través del intemperizado del suelo o de la descomposición de la materia 
orgánica y la disolución de los sedimentos del fondo. Los efectos de la eutroficación pueden ser muy per- 
judiciales para la calidad del agua de lagos: mayor producción de biomasa, mayores cantidades de materia 
orgánica coloidal, incremento de la turbidez, aumento en el agotamiento de oxígeno, presencia de procesos 
anaerobios en los sedimentos con liberación de gas, y mayor liberación de N y P en la columna de agua. El 
ion fosfato es el reactivo limitante en este proceso. 

Los lagos eutróficos se clasifican según su productividad, su contenido de fósforo y de clorofila (el pri- 
mero en un rango de 0.004 a 0.1 mg/L de P y la última relacionada con la producción primaria de biomasa), 
o según la claridad de su agua (consulte la tabla 6.4). 
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Tabla 6.4 Clasificación de lagos eutróficos. 


š š Concentración 
Promedio Promedio anual de oxiseno Profundidad 
Productividad Estatus trófico total de P, de clorofila, geno, A 
gL gL como % de la de Secchi*, m 
P P saturación 
Baja Oligotrófico <10 <2.5 < 80% >6 
Mediana Mesotrófico 10 - 35 2.5-8 40 - 80 % 6-3 
Alta Eutrófico 35- 100 8-25 < 40% 3-1.5 
Extra alta Hipereutrófico > 100 > 25 < 10% 1.5 


* La profundidad de Secchi (m) es la profundidad a la que un disco blanco sumergido en el agua desaparece de la vista. Está directa- 
mente relacionada con la turbidez y, por lo tanto, con la materia orgánica coloidal o biomasa presentes. 
Fuente: Thomas, 1992. 


Las condiciones eutróficas a hipereutróficas en lagos causan el crecimiento y la muerte del fitoplancton, 
su descomposición y deposición en el fondo. Entonces, el oxígeno se agota en el hipolimnion, y en situa- 
ciones extremas puede presentarse la anoxia. Esto dará lugar a la generación de condiciones reductoras que 
favorecen la liberación y la solubilización de manganeso, hierro, y elementos traza así como fósforo de los 
sedimentos del fondo. En casos extremos, se generan CH,, CO, y H,S gaseosos, y el nitrógeno estará pre- 
sente predominantemente como NH". Estas condiciones se favorecen en zonas tropicales cálidas. 


6.1.4 El agua subterránea 


El agua subterránea es el agua que ocupa los huecos y espacios entre el suelo, arena o partículas de grava, 
sedimentos de arcilla y rocas. También está presente dentro de grietas en rocas, y se puede encontrar bajo 
la superficie de la Tierra ya sea fluyendo lentamente o como lagos o estanques subterráneos. Éstos son 
comunes cuando la caliza comprimida forma cavernas que contienen cantidades considerables de agua. En 
la figura 6.4 se pueden ver las distintas formas en las cuales se encuentra y recarga el agua subterránea, así 
como sus flujos. 


Superficie piezométrica 
(en acuífero no confinado) 
> a, os f 
Descarga de agua a 


subterránea al mar 
z Zona saturada 


(agua subterránea) 


Intrusion de 
agua salada 


Corriente de pozo 


de confinamiento 


Flujo de agua subterránea 


Figura 6.4 Tipos de acuiferos, pozos y flujo del agua subterranea (adaptado de: Environment Canada). 


Aunque el agua subterránea dulce constituye menos de 1% de la cantidad de agua total en la Tierra es 
de importancia primordial ya que comprende aproximadamente 98% del agua dulce apta para el consumo 
humano. Tiene su origen en las precipitaciones ya que la lluvia se infiltra a través del suelo, percolándose 
hacia abajo dentro de una zona saturada en donde todos los espacios entre las rocas y el suelo están llenos 
de agua. Debajo de dicha zona puede haber una capa impermeable de roca (capa confinante). El nivel 
máximo que alcanza el agua subterránea se conoce como nivel freático, y los grandes depósitos de agua 
subterránea se conocen como acuiferos. El agua que eventualmente alcanza la zona saturada se conoce 
como recarga y sus características dependerán de las de la precipitación en la zona, del agua superficial 
cercana, del tipo y cantidad de vegetación y suelo, de la velocidad a la cual el agua entra en el suelo, y de 
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la permeabilidad y profundidad de la zona insaturada (por ejemplo, la zona por encima del depósito de 
agua subterránea). 

La composición del suelo y las rocas a través de las cuales el agua subterránea se filtra en su camino hacia 
el depósito y los materiales que contiene, afectan su calidad. Normalmente, el agua subterránea tiene valo- 
res de pH en el rango de 6 a 8.5 y una mayor concentración de sales disueltas que el agua superficial y, en 
consecuencia, una mayor fuerza iónica. Un porcentaje considerable del agua subterránea (55%) es altamen- 
te mineralizado, lo que la clasifica como agua salobre o salina (vea la sección 6.1.6). Sin embargo, el agua 
subterránea generalmente se considera una fuente de agua de buena calidad para uso y consumo humano. 
Los cationes de origen natural más comunes presentes en el agua subterránea son Ca?*, Mg”*, K*, Fe™, y 
Na’; los aniones son Cl”, SO,?, y HCO,. Los sólidos disueltos en las aguas subterráneas pueden superar 1 
000 ppm y hasta 10 000 ppm en algunos casos, cuando el agua subterránea se considera como salina. Por 
otro lado, también es frecuente encontrar acuíferos sobre lechos de piedra arenisca o pizarra, las cuales son 
rocas sedimentarias que contienen grandes cantidades de carbonatos. Por ejemplo, los mantos acuíferos de 
piedra arenisca tienden a presentar un pH más alto (pH > 8-9). Cuando el agua subterránea está en contacto 
con piedra caliza (CaCO,) o camas de dolomita (CaMg(CO,),), la dureza tiende a ser muy alta. 

El agua subterránea también puede contener CO, disuelto debido a los procesos de respiración y a la 
degradación de materia orgánica en el suelo terrestre, y éstos a su vez dependen de la temperatura y de 
las condiciones estacionales. Aunque se estima que sólo 0.77% del CO, generado por estos procesos entra 
al agua subterránea (el resto va a la atmósfera), esto es, sin embargo, una contribución significativa a las 
características y los procesos que tienen lugar en el agua subterránea. 

El contenido de CO, en zonas cálidas es mayor debido a un aumento en los índices metabólicos y la 
producción de CO,, que a su vez favorece un aumento de la dureza del agua en aguas superficiales y subte- 
rráneas rodeadas de rocas calcáreas. Por ejemplo, los valores promedio de pH, HCO, y la dureza del agua 
subterránea en el estado de Texas (Estados Unidos) son de 6.9, 316 ppm y 264 ppm de CaCO, respectiva- 
mente, mientras que son de 7.0, 456 ppm y 408 ppm de CaCO, en el estado de Yucatán (México). 

La variación en la composición (especialmente en la alcalinidad, saturación y especiación) es extrema- 
damente dependiente del tiempo que el agua está en contacto con las rocas de confinamiento (por ejemplo, 
si hay suficiente tiempo para alcanzar el equilibrio), de la velocidad de flujo (que implica la dilución y 
mezcla), y de los efectos de la temperatura (por ejemplo, efectos cinéticos). En las aguas subterráneas más 
profundas que tienen tiempos de residencia muy largos (por ejemplo, de 1 000 a 10 000 años) y están suje- 
tas a altas presiones, las reacciones de equilibrio son diferentes a las de los acuíferos más superficiales que 
tienen más movimiento y tiempos de permanencia más cortos. 

Las sustancias húmicas solubles se encuentran en las aguas subterráneas cuando la fuente de recarga fluye 
a través de tierras fértiles, lo que también depende de la actividad biológica (afectada por la temperatura y 
los cambios estacionales). Como se discutió en el capítulo 5, estas sustancias húmicas naturales o ácidos 
orgánicos actúan como ligantes que favorecen las reacciones de formación de complejos con metales en el 
agua. Estas reacciones a veces favorecen la solubilidad, y en otros casos están a favor de los procesos de 
precipitación y adsorción que generalmente son dependientes del pH y afectan a la composición del agua. 


6.1.5 Agua de mar 


El agua de mar comprende aproximadamente 97% de la reserva mundial del agua. Los mares y océanos 
interactúan constantemente con la litósfera, la atmósfera y la biósfera, que son los destinatarios naturales 
de todo el desagúe de los ríos, de la escorrentía de la Tierra, del agua de los glaciares y de los efluentes hi- 
drotermales, así como de las sales disueltas y sólidos en suspensión arrastrados desde la tierra por el viento 
y lluvia. Casi todos los elementos pasan a través de los océanos en algún momento de su ciclo de vida; de 
hecho, el agua de mar y los sedimentos son los receptáculos de la mayoría de los elementos y compuestos, 
tanto es así, que pueden considerarse como sus mayores reservorios. 

Los océanos son reactores extraordinariamente grandes, y los diferentes procesos físicos, químicos, 
geoquímicos y biológicos que tienen lugar en ellos afectan su composición. La renovación del agua del 
océano tiene lugar aproximadamente cada 2 500 a 4 000 años. La distribución espacial del contenido del 
océano se determina por los movimientos del agua resultantes de sus diferencias térmicas y de su densidad, 
que a su vez dependen de la salinidad y la temperatura, y de los procesos de mezcla iniciados por el viento 
en la superficie. 

La presencia de los diferentes iones y compuestos en el agua de mar está determinada por su tiempo de re- 
sidencia, que a su vez es una consecuencia de la reactividad de los elementos. Los elementos químicamente 
reactivos tienden a cambiar su especiación y tienen tiempos de residencia más cortos y, por lo tanto, están 
presentes en concentraciones más bajas. Éstos se denominan generalmente elementos no conservadores. 
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Los elementos y compuestos mas estables se comportan de manera opuesta y se denominan, en conse- 
cuencia, elementos conservadores. Lo mismo sucede con aquellos elementos involucrados en los procesos 
biológicos (tales como N y P) que tienden a ser eliminados rápidamente de los medios acuosos cuando 
son utilizados por los microorganismos, generalmente en las capas superiores homogéneas aerobias de los 
océanos. Como consecuencia de la descomposición de materia orgánica, tales elementos son liberados de 
nuevo como solutos en la fase acuosa de las zonas más profundas. Esto puede crear concentraciones de N 
y P hasta 10 veces mayores en las zonas profundas respecto de las superficiales. 

La salinidad en el agua de mar es normalmente alta (principalmente como NaCl, en un promedio de 35 
g/L) así como en el contenido de sólidos disueltos, con una concentración relativamente constante de los 
principales iones. En consecuencia, su fuerza iónica promedio es alta (ca. 0.7 M). Es un sistema complejo 
y bien amortiguado con un pH entre 8.0 y 8.4, con una densidad en la superficie entre 1.020-1.029 g/cm? y 
una temperatura media global de 17°C. Si bien, la temperatura superficial del agua varía con la latitud de 
-2°C a > 35°C, también existe un gradiente de temperatura con la profundidad. 

La salinidad se define como los gramos de sólidos disueltos (o compuestos inorgánicos disueltos) 
por kg de agua de mar, o partes por mil (0/00). Alternativamente, se puede definir como los mg/L o 
mmol /L de los principales iones (por ejemplo, aquellos presentes en concentraciones superiores a | ppm). 
La concentración total de sólidos disueltos oscila desde 7 000 ppm para el mar Báltico, a una media de 35 
000 ppm en grandes océanos, y hasta 40 000 ppm en las regiones donde la evaporación es alta y las entradas 
son bajas, como el Mar Rojo. 

El agua de mar contiene casi todos los elementos. Curiosamente, las proporciones relativas de los princi- 
pales ¡ones son aproximadamente constantes a lo largo de los océanos y se muestran en la tabla 6.5. Estos 
iones no son muy reactivos, y como tales son más permanentes en solución. Como se mencionó anterior- 
mente, el NaCl es el principal compuesto presente en una concentración típica (aunque no constante) de 
500 a 600 mmol/L, que representa alrededor de 75% del total de sólidos disueltos. El resto de la salinidad 
proviene principalmente de Mg, Ca, K, cloruros y sulfatos. 


Tabla 6.5 Principales iones que definen la salinidad en el agua del océano. 


Ion M (mol/L) ppm 

Cr 5.6 x 107 19 000 - 19 500 
Na 4.8 x 107 10 500 - 10 805 
so, 2.9 x 10° 2 688 - 2 700 
Mg” 5.4 x 10? 1290 - 1 350 
Ca” 1.0 x 10° 401 - 410 

K* 1.0 x 10° 391 
HCO, 2.4 x 10° 142 - 146 

Br 8.6 x 107 67 

BO,* 4.1 x 104 24 

Sr? 9.5 x 10° 8 

F 7.5 x 10° 1.4 


A partir de los estudios de equilibrio, se sabe que los principales cationes (Na*, K*, Ca? y Mg”* y el anión 
Cl) en su mayoría están presentes en su forma no complejada, pero otros elementos minoritarios (< 1 ppm), 
existen principalmente como iones complejos o pares de iones. Los cationes metálicos predominantemente 
forman complejos hidroxo y, en menor medida, complejos carbonato y complejos de cloro. 

La concentración y la especiación de elementos minoritarios y traza varían considerablemente, depen- 
diendo de la zona en particular donde se encuentra el océano. La presencia o ausencia de ellos es debida a 
la contribución atmosférica, el desagúe del río, la especiación química, el aporte hidrotermal, las reacciones 
redox, la adsorción y la remoción mediante la sedimentación de las partículas, así como la absorción y 
liberación biológica. 

Los intensos movimientos de la superficie y de las corrientes del mar, así como las diferencias de densida- 
des, también afectan la disolución de los gases y los procesos biológicos que tienen lugar en los diferentes 
estratos del océano, los cuales a su vez afectan a los elementos traza y a la presencia y eliminación de nu- 
trientes. Los fuertes procesos de mezclado en la capa superior del océano promueven la buena transferencia 
y disolución de gases. En este caso, los niveles relativamente altos de oxígeno disuelto pueden alcanzar el 
equilibrio con el aire, y presentar un medio altamente oxidante. Esto favorece las reacciones de oxidación y 
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los procesos biológicos aerobios. Por otro lado, los niveles de oxígeno disuelto son muy bajos en las capas 
más profundas, favoreciendo así los procesos biológicos anaerobios y los fenómenos de reducción. 

Una cierta variación se presenta en la composición de los estuarios (las zonas del océano cerca de las 
costas donde desembocan los ríos). En consecuencia, los estuarios juegan un papel muy importante en la 
transportación y transformación de descargas de ríos. Esto genera procesos de dilución y fuertes gradien- 
tes de composición, fuerza iónica y pH que son determinados por los regímenes hidrodinámicos. Estos 
procesos se ven afectados fuertemente por el movimiento de las mareas y por los regímenes de descarga 
de agua de los ríos, produciendo algunas veces capas estratificadas de agua dulce (menos densa) sobre 
agua salina (más densa). Cuando los movimientos de las mareas son fuertes comparados con la descarga 
de los ríos, el régimen de mezcla domina y la composición química no se afecta de manera significativa. 
Los estuarios son los responsables de la desestabilización y precipitación de materia coloidal y sedimentos 
fluviales, y de las reacciones de precipitación de las especies disueltas ribereñas (ver sección 6.3.1.5). La 
eliminación de los nutrientes disueltos se debe a los procesos biológicos, mientras que la remoción de Al, 
Fe y Mn es debida a las reacciones de precipitación promovidas por la formación y desestabilización de 
partículas. 


6.1.6 Aguas salobres/aguas saladas 


El agua salobre es agua con un contenido de sal mayor que el del agua fresca, pero menor que el del agua 
de mar; contiene de 0.5 a 30 g/L de sal, a menudo expresada como partes por millar. Para facilitar el análisis, 
la salinidad se mide también como conductividad en uSiemens/cm, umhos/cm, o dS/m a 25°C. La equiva- 
lencia aproximada es 1 dS/m = 700 mg/L de TDS. 

Puede haber aguas más salinas que el agua salobre que contienen concentraciones mucho más altas de 
TDS. Esta alta concentración de sal puede ser tóxica para las plantas, inhibir la actividad biológica, o puede 
acumularse en las plantas poniendo a sus consumidores en riesgo. Esta agua se encuentra como agua super- 
ficial en lagos de agua salada, en los pantanos salinos o en los estuarios en donde se ha producido dilución 
de descarga del río, en los humedales costeros, o como agua subterránea salina. 

El agua extremadamente salina o hipersalina tiene un contenido total de sólidos disueltos o sales más alto 
que el agua de mar. En ella predominan los siguientes iones: 


a) Cationes: Ca? > Mg” ~ Na*> K+. 
b) Aniones: CO,”> HCO, > SO,”> Cr. 


La composición iónica del agua salina puede variar dependiendo de su origen y de su índice de evapora- 
ción. Cuando el origen de la salinidad proviene del agua de mar o de una solución iónica similar, la compo- 
sición inicial iónica del agua salina será muy parecida a la de su origen. 

Tales salmueras se conocen generalmente como salmueras talasohalinas y tienen un pH de neutro a 
ligeramente alcalino (por ejemplo, 7-8). En ellas predominan los iones monovalentes (al igual que en el 
agua de mar); por lo tanto, estarán presentes altas concentraciones de cationes de Na*, K* y del anión SO,”. 
Cuando el origen de la salinidad es diferente, el proceso de evaporación (o la concentración de sales) genera 
una composición distinta. Estas aguas salinas son conocidas como salmueras atalasohalinas. En este caso, 
cuando el proceso de evaporación no es tan intenso, los cationes divalentes predominan en la solución y el 
pH tiende a ser inferior (pH = 5.8 - 6). Entonces, los iones Ca?, Mg? y los aniones Cl: y Br predominan 
y la concentración del ion SO,? es baja. En el caso de las salmueras atalasohalinas alcalinas (presentes en 
lo que se conoce como lagos alcalinos), se producen intensos procesos de evaporación y la composición 
de las sales estará dominada por los cationes monovalentes Na* y K*, ya que el pH es básico (>10 - 11) y 
la solubilidad de los cationes divalentes Ca?* y Mg”* es muy baja en este intervalo de pH. En este caso, los 
aniones predominantes serán HCO,, CO,*> Cl, SO,*. Estas aguas se encuentran principalmente en las 
aguas interiores del litoral o de los lagos, donde los procesos de evaporación son intensos. Los ejemplos 
incluyen al Mar Muerto en Medio Oriente, el lago Mono y el Gran Lago Salado en Utah (EE.UU.). El Mar 
Muerto es un mar interior que está en el lugar más seco de la Tierra; es seis veces más salado que el agua 
de mar, y se vuelve más salado con la profundidad. Su superficie se diluye con la afluencia del río Jordán, 
pero a una profundidad de aproximadamente 100 m su salinidad alcanza 320 g/L, que es una condición de 
saturación que obliga que las sales se precipiten y asienten en su parte inferior. El Mar Muerto se formó a 
través de la extensión de la corteza de los continentes, y su fondo se sigue hundiendo con el tiempo (unos 
30 cm por año). La alta concentración de sales se debe a dos procesos: la evaporación fuerte y constante, y 
la alimentación continua de descarga de los ríos (el río Jordán y otros arroyos) con su propio contenido de 
sal. No hay desagiie del Mar Muerto, y como resultado todas las sales de entrada permanecen allí. Debido a 
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su composición, no puede sustentar la vida y no hay procesos biológicos para eliminar los compuestos. Los 
únicos procesos de remoción son la precipitación y la evaporación. 

Un caso similar es el del Gran Lago Salado, cuyo origen es el lago Bonneville (un vestigio de un gran 
lago de agua dulce que perdió su salida al mar), el cual recibe las aportaciones de varios ríos y arroyos, pero 
sin otra salida que no sea la evaporación. Éste recibe 2 millones de toneladas de sales disueltas cada año, 
lixiviado de suelos y rocas, y su salinidad fluctúa desde 5% (similar al agua de mar) hasta 27% (cerca de la 
saturación), dependiendo de la afluencia de agua y la entrada de lluvia. 

El lago Mono es otro lago salino cerrado, con una composición química única. Es alcalino (pH = 10), y 
casi tres veces más salado que el mar. Su salinidad es aproximadamente 81 g/L (en 1913 alcanzó una salini- 
dad récord de 133 g/L). Sus aguas contienen sales de sodio disueltas (como cloruros, carbonatos y sulfatos); 
por el contrario, el Gran Lago Salado contiene abundancia de cloruros pero muy pocos carbonatos. El lago 
Mono es también rico en iones borato y potasio (entre las mayores concentraciones jamás registradas). La 
salinidad de los dos primeros casos se compara con la del océano en la tabla 6.6 (como porcentaje en peso 
de TDS). 


Tabla 6.6 Promedio de la composición del agua del Mar Muerto, Gran Lago Salado y el océano abierto. 


: Porcentaje en peso de TDS 
Origen 
Cr | Nat | Mg” | Ca” | SO? | K* 
Mar Muerto 67.2 | 12.3 | 12.8 5.3 0.4 2 
Gran Lago Salado 54.5 | 32.5 3.3 0.2 7.2 2.3 
Océano abierto 55.5 | 30.8 3.7 1.2 7:7 1.1 


Algunos pantanos y pequeños humedales interiores son también salados y tienen un drenaje deficiente. 
Como resultado, se acumulan sales en períodos de sequía, las cuales pueden ser parcialmente lavadas 
durante las estaciones húmedas. Si estos sistemas de agua no están bien drenados, las sales se acumulan 
especialmente en forma de NaCl, CaCl,, Na,SO,, y CaSO, dejando algunas veces una costra de sal blanca 
en el suelo durante las temporadas secas. 

Es muy común encontrar agua subterránea salina. Algunas veces hay agua salina subyacente a los acuífe- 
ros de agua dulce. La salinidad en el agua subterránea puede deberse a varias causas: 


e Aguas de intrusión. Esto es especialmente común en los acuíferos no confinados o poco profundos 
que fluyen hacia el mar. Esto ocurre cuando el nivel freático del acuífero se reduce (debido al exceso 
de extracción o recarga insuficiente), y un cambio en los gradientes provoca que el agua de mar fluya 
hacia el interior. 

e Filtraciones en un entorno salino. 

e Cono invertido. Ahí, el agua salina subyacente al agua dulce subterránea fluye a una velocidad su- 
ficientemente alta que provoca que el agua salada se drene dentro del acuífero en forma de un cono 
invertido. Cerca de las dos terceras partes de los acuíferos de agua dulce de los Estados Unidos po- 
drían estar contaminados por el agua salina subyacente. 

e Fuerte desgaste de los minerales en el área de confinamiento. Esto puede ser porque el agua atrapada 
dentro de las capas generadas por los sedimentos, se vuelve más salada a mayor profundidad. Es 
interesante señalar que: 


o enla parte superior, cerca de la superficie, es más rica en sulfatos; 
° enel nivel intermedio es más rica en bicarbonatos, y 
o a mayores profundidades es más rica en cloruros. 


El agua superficial puede salinizarse mediante el flujo ascendente de aguas salinas subterráneas, aunque a 
veces el agua salina permanece en el fondo debido a la diferencia de densidad y a los cambios de concentra- 
ción de las sales. En las zonas costeras, la composición del agua se modifica por la entrada de agua y movi- 
mientos de las mareas hacia el interior de los sistemas de agua superficial (como los ríos). En otros casos, el 
agua superficial salina fluye naturalmente hacia arriba formando lagos salados naturales; con la evaporación 
posterior, el contenido de sales se incrementa aún más. Éste es el caso de las llamadas playas donde, si ocurre 
una evaporación intensiva, las sales permanecerán en las zonas poco profundas o superficiales. 

Estos tipos de lagos salados se producen en climas áridos y semiáridos donde el nivel freático está muy 
cerca de la superficie. Una fuerte evaporación provoca que el agua subterránea se evapore en la zona poco 
saturada, formando salmueras debajo de la superficie de los lagos salados. Esto es muy común en las zonas 
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aridas. Por ejemplo, en los lagos salados de Australia, la salinidad va de baja a alta (de 1 500 a 50 000 mg/L 
de TDS), mientras que la salinidad del agua superficial puede variar de 3 500 a 60 000 mg/L de TDS. 

Las principales diferencias de composición entre los lagos salados y el agua superficial salina (en compa- 
ración con el agua de mar) son las siguientes: las aguas superficiales salinas con frecuencia suelen tener una 
composición similar a la de las salmueras atalasohalinas (por ejemplo, una mayor proporción de cationes 
divalentes, mayor concentración de iones HCO, y SO,*, una menor proporción de iones K*, y una alta 
concentración de sílice y iones Fe”*. En cambio, en las aguas salinas de los lagos, hay mayor concentración 
de iones HCO,, concentración poco más alta de Ca”*, concentración mucho más baja de iones SO,*, y no 
hay sílice o iones de Fe”*; también es común encontrar iones Br en los lagos salados. La clasificación de 
las aguas saladas es importante debido a que una gran parte de las aguas subterráneas y superficiales se 
utiliza para el riego. Una de las clasificaciones, con base en sus características de salinidad, se muestra en 
la tabla 6.7. 


Tabla 6.7 Clasificación de aguas salinas. 


Tipo de agua Conductividad Concentracion Ejemplos 
eléctrica, dS m* | dela sal, mgL” 

No salina < 0.7 < 500 Potable, de riego y agua superficial 
Ligeramente salina 07-2 500 -1500 m ate cena Eads 
Moderadamente salina 2-10 1500 -7000 Escorrentia y aguas subterráneas 
Altamente salina 10 - 25 7000 -15000 Agua salina subterránea y escorrentía 
a cionalmente 25-45 15000 - 35000 Agua subterránea muy salina y agua de mar 
Salmuera >45 > 45000 Lagos y mares interiores salinos 


Las aguas subterráneas salinas normalmente suelen tener composiciones similares a las salmueras ata- 
lasohalinas (por ejemplo, una mayor proporción de iones divalentes, pero concentraciones más elevadas de 
HCO; y SO,’, una proporción mayor de K*, y una alta concentración de iones Fe™ y sílice ). 


6.2 Interacciones del agua con aire y sedimentos; 
efectos químicos sobre los organismos acuáticos 


Las aguas superficiales en perfectas condiciones se ven afectadas por las partículas sólidas y disueltas 
provenientes de los procesos de desgaste y erosión del suelo, por la disolución de gases atmosféricos y por 
la lluvia seca. La actividad humana ha aumentado el desgaste y los índices de erosión, así como la concen- 
tración de gases y partículas en la atmósfera, lo cual contribuye a la presencia de una mayor cantidad de 
partículas y compuestos en las aguas superficiales. 


6.2.1 Disolución de gases y acidificación de aguas naturales 


Los componentes del aire en contacto con aguas superficiales tienden a disolverse para alcanzar el equi- 
librio (por ejemplo: las condiciones de saturación de los gases). La cantidad disuelta depende de la tem- 
peratura del agua, de la presión atmosférica, y de la capacidad del agua de absorber o reaccionar con cada 
gas. A bajas presiones la mayoría de los gases son poco solubles en los líquidos y son aún menos solubles 
al aumentar la temperatura (siempre y cuando estén lejos de su temperatura crítica). Otras fuentes de gases 
disueltos en agua incluyen la producción de gases a partir de reacciones químicas o bioquímicas que tienen 
lugar en el agua o en sus sedimentos, sobre todo por la descomposición de materia orgánica o de los proce- 
sos fotosintéticos. Las principales fuentes de los gases que pueden disolverse y reaccionar con el agua están 
resumidas en la tabla 6.8. 
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Tabla 6.8 Fuentes principales de gases presentes en aguas naturales. 


Fuente/gas CO O NH N,O/NO N H,S CH 


2 2 3 


Aire o e o ° 


Descomposición biológica (aerobia 


. a er e e e e Oo Oo 
y anaerobia) de materia orgánica 
Producción de gases a partir de la corte- è Š 
za de la Tierra o de la acción volcánica 
Reacciones fotosintéticas ° ° 


La cantidad de un determinado gas en el agua depende de su capacidad para reaccionar químicamente con 
las moléculas del agua o para disolverse como una molécula libre, de su presión parcial en la atmósfera, y 
de su presión de vapor; también depende de la temperatura, así como de la cantidad de sales disueltas. 

Los fenómenos de transferencia de masa rigen la velocidad de disolución de un gas que se debe a la su- 
perficie expuesta del agua, la turbulencia local y el grado de mezclado del aire y del agua. En consecuencia, 
las grandes superficies de agua con turbulencia (como los rápidos en un río) favorecen la disolución de los 
gases; de esta manera, un río turbulento frío es más rico en oxígeno que un lago estático caliente. Además, 
cuanto mayor sea la concentración de sales disueltas, menor es la concentración de oxígeno disuelto. El 
oxígeno no se ioniza en agua ni reacciona con ella y se encuentra presente esencialmente como molécula 
libre de dioxígeno. Se diferencia de otros gases como el dióxido de carbono y el amoniaco en que éstos se 
ionizan hasta un cierto punto, y sus iones pueden reaccionar formando nuevos compuestos. 


6.2.1.1 Ley de Henry 


Cuando la cantidad de un gas disuelto es pequeña (como en el caso de los gases covalentes, que no reac- 
cionan en el agua en condiciones normales) la ley de Henry regula esta cantidad. Esta ley establece que la 
solubilidad de un gas que no reacciona en el agua (0 en cualquier otro líquido) a temperatura constante, es 
directamente proporcional a la presión parcial, p, de ese gas sobre el líquido. Dado que una disolución más 
alta significa una mayor concentración del gas en la fase acuosa, se puede escribir una expresión matemá- 
tica sencilla para esta ley como: 


M, „ = constante : p, = K,,,* p, (moles L*) (6.1) 


donde M, „es la concentración molar del gas en solución acuosa, y K,,, es la constante de la ley de Henry. 
Si p, se da en atm, entonces K,, se da en mol/(L atm) o en mol L” atm". La tabla 6.9 muestra los valores de 
K,,, para varios gases que se encuentran comúnmente en el aire y que se disuelven en el agua, ordenados 
respecto a su valor de K,, Observe que cuanto mayor sea K,, menor es la presión de vapor (equivalente a 
su tendencia a escapar de la solución). 


Tabla 6.9 Constantes de la ley de Henry para los gases más comunes presentes en el agua (a 25°C 
y 1 atm). 


Gas K,,; (mol L* atm”) De 
N, 6.5 x 10* 

H, 7.8 x 10% 

CO 9.8 x 10* 

O, 1.3 x 10° 

CH, 1.4 x 10° 

O, 1.3 x 10° L 
CO, 3.5 x 107 V 
H,S 1.0 

SO, 1.2 Baja 
NH, 5.3 
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Los compuestos no polares como CH, 0 N, no se disuelven facilmente en un medio polar como el agua, y 
tienen constantes pequefias de la ley de Henry. Por el contrario, compuestos como SO, y NH, tienen cons- 
tantes grandes debido a sus caracteristicas de polaridad y a su reactividad quimica en medios acuosos. 

La ley de Henry funciona mejor con gases que no son muy solubles, que no se asocian o disocian en solu- 
ción, y que no reaccionan químicamente con el disolvente. Los componentes en una mezcla gaseosa actúan 
por separado, y la masa de cada gas que se disuelve a temperatura constante es directamente proporcional a 
su constante de la ley de Henry y a su presión parcial en la mezcla de gases. Además la ley de Henry a veces 
se utiliza en combinación con el proceso inverso, la evaporación: 

o Mig (6.2) 
y el valor de la correspondiente constante de equilibrio es K,, *. Un ejercicio para convertir K,, , a diferentes 
unidades se muestra en el ejemplo 6.1. 


Ejemplo 6.1 Conversión de unidades en la ley de Henry 


Utilice la ley de Henry con el fin de: 


a) Obtener la concentración en agua, C, „ del gas i en mg/L. 

b) Obtener la fracción mol del gas i en la solución acuosa, X, , (dadas por los moles de i entre los 
moles totales). l 

c) Obtener la concentración en agua del gas i en la solución acuosa, en partes por millón (ppm). 


Respuesta: 


a) C „= mg/L = (Ky: p, mol/L) (MW, g/mol) (10° mg/g) = 10° K,,. Pi: MW, 

b) X,,,=mol/mol,. Podemos suponer que la solución esta tan diluida que su densidad se puede 
aproximar a la del agua (por ejemplo, 1 000 g/L), y que el número total de moles (n,) puede 
considerarse aproximadamente como el número de moles del agua pura. Así, para un volumen 
de 1 L, conociendo el peso molecular del agua (MW, = 18), se tiene 


n,=masa/MW,, = g/(g/mol) = 1000 g/(18 g/mol) = 55.6 moles 
Xiv = (n/n, = M, „VV n, = (Ka: © Po mol/L)(1 L)/(55.6 mol.) = (Ka: /55.6) * p, 


= Ku p, 


i 


donde Ka = Ku, /55.6 atm” 


Observe también que M, s= Xin n/V 
Cc) ppm = (M, „„ mol/L) - (MW, g/mol) - 1 000 (mg/g) = mg/L 


Los resultados de este ejemplo se resumen en la tabla 6.10. 


Tabla 6.10 Distintas fórmulas y unidades para la ley de Henry. 


Unidades deseadas de concentración Fórmula 
M, v mol/L Kyi `P, 
Cw mg/L (10° Kai’ MW) Pp, 
X, „»„ mol/mol, (K,,,/55.6) ` p, 
ppm, mg/kg 10*M,, MW, 


Los dos compuestos gaseosos naturales que tienen mayor influencia en las reacciones acuosas, oxigeno y 
dióxido de carbono, tienen efectos preponderantes sobre las reacciones redox y sobre el pH de los medios 
acuáticos, respectivamente. Un análisis más cuantitativo se presenta ahora. 
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6.2.1.2 Oxigeno disuelto en agua 


El oxígeno disuelto es esencial para la vida acuática ya que todos los organismos aerobios, incluyendo las 
plantas verdes, requieren oxígeno para sus procesos metabólicos (como la respiración). Además, oxida los 
compuestos orgánicos e inorgánicos presentes en el agua, lo que permite su descomposición en nutrientes 
básicos utilizados por los organismos acuáticos. Para que la vida acuática exista, normalmente se requiere 
un mínimo de 2-4 mg/L de oxígeno disuelto. La cantidad de oxígeno disuelto determina el tipo de orga- 
nismos acuáticos que pueden sobrevivir. Por ejemplo, las truchas necesitan aproximadamente 6.5 mg/L de 
oxígeno disuelto, mientras que las carpas sólo necesitan 2.5 mg/L. Las aguas que tienen un buen nivel de 
oxígeno, mantienen una buena calidad del agua. 

Además del oxígeno disuelto que proviene del aire, los procesos fotosintéticos que tienen lugar en la flora 
acuática durante las horas de luz del día, contribuyen a incrementar el oxígeno disuelto con el consumo 
simultáneo del dióxido de carbono presente en el agua, como se muestra en la reacción: 

Algas 


6CO,,, + 6H,O,, + hw > C¿H,¿O,, + 60 (6.3) 


6(s) 2(8) 


Cuando el oxígeno disuelto se agota, los organismos aerobios no pueden sobrevivir y prosperan los or- 
ganismos que no requieren oxígeno (anaerobios), otorgándole al agua características diferentes: el agua se 
oscurece, se liberan olores desagradables y burbujas de gas (H,S, CO, y CH,), hay ausencia de vertebrados 
acuáticos y proliferan los mosquitos. Estas características son típicas de los pantanos, los cuales son fun- 
damentalmente sistemas anaerobios. Un ejercicio para calcular la cantidad de oxígeno disuelto se muestra 
en el ejemplo 6.2. 


Ejemplo 6.2 a) Demuestre que, aunque el oxígeno está presente en el aire en una fracción molar re- 
lativamente alta (y = 0.21), solamente se disuelve en el agua una muy pequeña fracción mol; use T = 
25°C, P= 1 atm. 


b) Calcule su concentración de saturación (en mg/L) 
Respuesta: 


a) O 


x9 — Osa 


La fracción mol en agua se puede calcular de la tabla 6.10 utilizando 
A, ~ (Ky /55-6) *p, 
Substituyendo K,, y p, en las condiciones establecidas (ver tabla 6.9), entonces se obtiene 


X a = Xo, = (1.3 x 10°/55.6) 0.21 = 4.9 x 10% 
12 W 


el cual es un valor de fracción mol bastante pequeño. 

De la definición de fracción molar se obtiene 

b X, =n, /M, +nw=M, /(M, +55.6 
) Ow O, ( 0, El w) O, ( O, ) 


Mo, = (4.9 x 10°) (n,, + 55.6) 
M,, = 2.7 x 10% mol/L 
2 


Hay que tener en cuenta que ésta es la concentración de saturación de oxígeno en agua, M, =C, En 
5 A 2 
términos de mg/L, 


C, = (2.7 x 10* mol/L)(32 g/mol)(1 000 mg/g) 
C, = 8.7 mg/L (a 25°C y 1 atm). 


La disolución de oxígeno en el agua también se ve afectada por la temperatura ambiente, la presión y la 
salinidad del agua o el contenido de sales disueltas. Este nivel de oxígeno disuelto afecta los procesos de 
oxidación, biológicos o no, que se desarrollan allí. A altas temperaturas, la volatilidad del oxígeno es alta 
y, por esa razón, se encuentran valores menores de oxígeno disuelto en climas cálidos. Además, el oxígeno 
se consume más rápidamente ya que la velocidad de los procesos metabólicos que tienen lugar con la biota 
en el agua se incrementa con la temperatura. Éste es uno de los problemas que, a menudo, se presentan 
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durante los veranos, cuando algunas veces se reducen los niveles de oxigeno provocando la muerte de los 
organismos acuáticos. La tendencia de la concentración de oxígeno disuelto con la temperatura y la presión 
se muestra en la figura 6.5. 


ES | pl 
> 8 es 
= 6 E e 
S ais 4-54 A 
o 4 Oo, 

2 65 

0 6 

0 10 20 30 40 730 735 740 745 750 755 760 765 770 775 


Presión atmosférica, mm Hg 


Temperatura, °C — 15°C o— 20°C =s— 30°C 


a) b) 


Figura 6.5 a) Efecto de la temperatura y b) presion en la 
cantidad de oxigeno disuelto en agua (datos de Peavy, 1985). 


Una ecuación aproximada para calcular los mg/L de oxígeno en agua dulce a | atm, en función de la 
temperatura (en grados Celsius) es 


O, disuelto (en mg/L) = 0.033 T?— 0.3201 T + 14.258 (6.4) 


Como se muestra en la figura 6.5, la presión afecta la cantidad de oxígeno disuelto; por lo tanto, a mayo- 
res altitudes se presentan menores concentraciones de oxígeno. La figura también muestra que, con la pre- 
sión, existe un menor cambio en la cantidad de oxígeno disuelto que cuando se incrementa la temperatura. 
Esta cantidad también se ve afectada por el grado de salinidad del agua: el OD disminuye con la concen- 
tración del soluto. Por ejemplo, cuando la salinidad pasa de 0 a 45 g/L (a 20°C y 1 atm), la concentración 
del oxígeno disuelto disminuye de 9.08 a 6.95 mg/L. Por esto, la concentración del oxígeno disuelto en 
las aguas superficiales es del orden de 7 - 12 mg/L (es decir, valores cercanos a la saturación). En el agua 
marina superficial, el nivel de oxígeno disuelto es menor (del orden de 6 - 9 mg/L) debido a la salinidad 
y disminuye con la profundidad. Por su gran dependencia con la temperatura, las aguas frías oceánicas 
de latitudes altas son más ricas en oxígeno que las que están cerca del ecuador. En aguas subterráneas 
puede haber niveles tan bajos de oxígeno disuelto (OD) como desde 0 mg/L hasta cerca de la saturación 
(~9 mg/L). Las aguas subterráneas en áreas de recarga en zonas de rocas fracturadas permeables poseen 
los valores más altos de OD. 


6.2.1.3 Disolución del CO, en agua 
El dióxido de carbono en el agua proviene de las siguientes fuentes principales: 


e Disolución del aire. 

e Producción y disolución a partir de procesos fotosintéticos en ausencia de luz. 
e Procesos aerobios que tienen lugar dentro del principal cuerpo del agua. 

e Procesos anaerobios de los sedimentos del fondo del cuerpo del agua. 

+ Emisiones subterráneas volcánicas como respiraderos volcánicos. 


La cantidad de CO, disuelto en el agua se puede obtener de la Ley de Henry, pero el comportamiento de 
dicha disolución es más complejo que el de O, ya que el CO, reacciona con el agua para formar al ácido 
carbónico; éste es un ácido débil con dos constantes de disociación que determinan la concentración acuosa 
de los protones, carbonatos e iones de carbonato ácido. Tal sistema de ácido-base tiene una gran influencia 
en todos los procesos acuáticos debido a que afecta el pH y la alcalinidad, e indirectamente, también afecta 
el potencial redox del sistema. 

El porcentaje típico de CO, en el aire es de 0.03% (hasta 0.06%), por lo tanto su presión parcial es aproxi- 
madamente igual a 0.03/100 atm = 3 x 10* atm. Su concentración en ppm se calcula en el ejemplo 6.3. 
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Las reacciones y las constantes de equilibrio correspondientes para la disociación del ácido carbónico 
son: 


H,CO, + H,O, >H,O* + HCO;  K,=4.2x 107 mol/L, pK,=6.38 (6.5a) 


270 


HCO, +H,0, >H,O*+CO,2  K,=4.8x 10" mol/L, pK,= 10.32 (6.5b) 


Ejemplo 6.3 Calcular la concentración de equilibrio para CO,, en agua, en ppm. 


2(aq) 


Respuesta: De la tabla 6.10, usando el valor de p, = 3 x 10“ atm y unidades consistentes, obtenemos 


ppm = 10M, „© MW, = 10° (Kai P) © MW, 


= 10°(3.5 x 102-3 x 10%) -44 = 0.46 ppm 


Como una buena aproximación, consideraremos que la principal fuente del CO,,,,, es su disolución del 
aire y que el CO, contenido en el aire es constante. Por lo tanto, la concentración de H,CO, bajo el mismo 
conjunto de condiciones también se considera como constante e igual a la concentración de dióxido de 
carbono disuelto, dado que tan pronto como la reacción de disolución se lleve a cabo, el CO, se repone 
de acuerdo al siguiente equilibrio: 

CO, ao + H,O,, = H,CO 


2 (aq) 220) 


(6.6) 


3(aq) 

Debido a que el acido carbónico es un ácido débil, su disociación en agua es escasa y, por lo tanto, la 
segunda disociación ocurre sólo en un grado insignificante. Sin embargo, la disociación del ácido carbóni- 
co proporciona un carácter ácido al agua en los sistemas naturales. Esto se analiza en el siguiente ejemplo 
6.4. 


Ejemplo 6.4 Determine el pH y la concentración de los iones carbonato predominantes en el agua en 
un sistema abierto en equilibrio con el dióxido de carbono contenido en el aire (por ejemplo, agua de 
lluvia). Considere el valor de 1.05 x 10° mol/L como la concentración en el equilibrio del dióxido de 
carbono disuelto, calculada a partir del ejemplo 6.3; esta, a su vez, será la del H,CO,. 


Respuesta: De la ecuación de equilibrio de la primera disociación del ácido carbónico 
K, = [HCO,] [H,O*] / [H,CO,] = 4.2 x 107 mol/L 


Dado que la segunda disociación es mucho más pequeña que la primera, consideraremos que el 
HCO, ya no se va a seguir disociando y por lo tanto no hay otra fuente de protones. Además, conside- 
raremos que la cantidad de protones proporcionados por la disociación del agua es mucho menor que 
la proporcionada por la primera disociación del ácido carbónico. De esta manera, 


[HCO,] = [H,0"] =y 


Entonces, 4.2 x 107= y”/[ H,CO,] 


y = V(4.2 x 10°7)(1.05 x 105) 


y =2.1 x 10° mol/L = [HCO,] = [H,0*] 
Por ultimo, pH = -log [H,O*] = -log (2.1 x 10°) 


pH =5.7 
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lo que demuestra que el agua de lluvia será ligeramente ácida, aun sin estar contaminada. La concen- 
tración de protones calculada (2.1 x 10%) es de hecho considerablemente mayor que la proporcionada 


por la autodisociación del agua (es decir, 1 x 107) y, por lo tanto, nuestra hipótesis puede considerarse 
apropiada. 


La concentración total de carbonatos en el agua, en equilibrio con el dióxido de carbono, se expresa a 
través de un balance de masa: 


C, = [H,CO,] + [HCO,] + [CO,*] (6.7) 


y éste depende mucho del pH. A partir del valor de pK, = 10.32, se puede ver que el predominio del 
CO,* sólo ocurrirá cuando el pH > 10.32. La práctica común considera que la especie predominante que 
determina la alcalinidad del agua en un rango de pH de 6.4 a 10.32 es el HCO,. 

Otro resultado interesante de la solubilidad del dióxido de carbono en agua es que éste constituye la 
base del fenómeno de la liberación espontánea y violenta de CO, disuelto a la atmósfera en un lago estra- 
tificado, como es en el caso del lago Nyos, en Camerún, el cual se mencionó anteriormente (ver sección 
6.1.3). Cuando el CO, disuelto se filtra de un respiradero hidrotérmico a un lago estratificado, la presión 
y la baja temperatura favorecen la disolución y la saturación en los estratos inferiores del lago. Debido a 
su alta solubilidad, se pueden disolver más de 5 volúmenes de CO, en un volumen de agua. Sin embargo, 
para cualquier otro gas, su solubilidad depende de la temperatura y la presión, haciendo la estratificación 
intrínsecamente inestable. La gran estabilidad de dicha acumulación radica en el hecho de que el agua 
rica en CO, es más densa que el agua pura, siempre y cuando la burbujas no nucleen. La superposición 
horizontal se debe a la difusión del CO, y a la temperatura de la capa del lago. Por lo tanto, parece que 
hay dos posibles razones para la liberación de los gases disueltos: una es que un factor externo altere 
la estratificación del lago (deslizamientos, terremotos o tormentas) y la otra es que la burbujas del CO, 
nucleen dentro de una capa saturada del lago, y después emerjan y crezcan atrayendo a su paso el agua 
disponible más profunda para liberar los gases en solución. Esto debe iniciar una reacción en cadena, 
provocando que el lago entero se vuelque a través de una columna ascendente y expansiva de burbujas 
de CO,,. 


6.2.2 Interacción entre agua y sedimentos/suelo 


Existen muchas interacciones entre el agua y el suelo, tales como la disolución, precipitación, intemperiza- 
do, etc. Algunos ejemplos se discutieron en el capítulo 5. 


6.3 Procesos fisicoquímicos en los sistemas acuáticos 


Además de la influencia del equilibrio gas-agua que se discutió previamente, la presencia y concentración 
de diferentes compuestos en aguas superficiales, de mar, subterráneas y similares, dependen de procesos 
fisicoquimicos tales como intemperizado, adsorción, intercambio iónico, procesos redox y reacciones de 
precipitación. Estas reacciones y procesos se ven afectados por las interacciones entre las distintas especies 
disueltas y aquellas con componentes en suspensión y sedimentos. Algunos procesos físicos como el flujo 
de agua, fenómenos de transporte o procesos de evaporación entre otros, pueden determinar la composición 
y las transformaciones de los diferentes compuestos. Las reacciones que se producen en aguas, ya sean 
contaminadas o prístinas, generalmente incluyen reacciones ácido-base (protólisis), transferencia de elec- 
trones (redox), compartición de electrones, complejación, intercambio de ligantes y reacciones inducidas 
por la luz. Las principales variables que influyen en estos casos comúnmente son el pH y el pE, tal como se 
define en el capítulo 2. Estas reacciones normalmente son responsables de la incorporación, eliminación o 
transformación de iones y compuestos en los medios acuosos; y son las que se consideran a continuación. 
En las siguientes secciones se procederá a hacer un breve análisis de algunos de los fenómenos físicos y 
químicos que se mencionaron aquí. 


6.3.1. Procesos químicos en sistemas acuáticos 


El principal fenómeno natural que contribuye a la presencia de nuevos compuestos en el agua es el pro- 
ceso de intemperizado. El agua (principalmente el agua ácida) y los gases del aire o aquellos disueltos en 
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agua (principalmente oxigeno y didxido de carbono) pueden causar intemperizado quimico. Los iones y 
compuestos formados o extraídos de los minerales y del suelo, se filtran hacia los ríos, lagos y aguas subte- 
rráneas, cambiando así su composición original. Las reacciones de desgaste son causadas por la interacción 
del agua y el aire con la superficie de los compuestos en la corteza terrestre. Estas reacciones normalmente 
son lentas, y se discutieron con detalle en la sección 5.3.2. 


6.3.1.1 Reacciones ácido-base 


Como se discutió en la sección 2.2, las reacciones ácido-base dependen de la presencia de donantes y 
aceptores de protones. Las principales fuentes naturales de donadores de protones incluyen la disolución de 
gases atmosféricos (principalmente CO.) y las contribuciones adicionales de CO, provenientes de procesos 
bioquímicos, algunos de los cuales también promueven la presencia de ácidos orgánicos como productos 
de descomposición como los ácidos húmicos y fúlvicos. Los aceptores de protones incluyen sustancias 
básicas (por ejemplo, aminas) y algunos derivados de los metales alcalinos o alcalino térreos (por ejemplo, 
carbonato de sodio o hidróxido de calcio). 

Algunas veces los protones son liberados por reacciones de intercambio iónico entre componentes acuosos 
y organismos vivos o con el suelo, mediante las cuales los protones se desprenden debido a la sustitución 
de cationes; otra fuente natural de protones es la oxidación de compuestos que contienen S, N y P, así como 
la oxidación y la hidrólisis de metales polivalentes hidratados como Al**, Fe” y Fe**. Por ejemplo, 


Al(H,O)¿* + H,O 2 ALOH)X(H,O),? + H,O* (6.8) 


El pH de sistemas acuáticos 


El ciclo hidrológico implica variaciones de pH. De hecho, la mayoría de las aguas naturales tienen un pH 
entre 4 y 9, controlado principalmente por el equilibrio del carbonato-dióxido de carbono. Por ejemplo, 
como se calcula en el ejemplo 6.4, el pH del agua de lluvia es de alrededor de 5.7 debido a su equilibrio 
con el dióxido de carbono, pero al tocar la Tierra y entrar en contacto con materiales orgánicos en descom- 
posición, se puede acidificar aún más. Por el contrario, si el agua entra en contacto con entornos alcalinos, 
minerales o sedimentos, principalmente carbonatos (que en caso de estar en disolución en el agua generan 
medios fuertemente básicos) se elevará su pH. 

Aveces, la oxidación natural de compuestos de azufre expuestos al aire y al agua de lluvia generará ácido 
sulfúrico que puede disminuir el pH a valores extremadamente ácidos. Esto es típico del deterioro o del dre- 
naje ácido de las minas (Acid Mine Drainage, AMD) donde la pirita (FeS,) está expuesta a la oxidación: 

BES. y 620,47 PHO, Be ag + H’ t250 J (6.9) 


4 (aq) 


El drenaje ácido se origina cuando las rocas sulfidicas están expuestas a la atmósfera y se llevan a cabo 
procesos de oxidación, transformando los compuestos de azufre de los minerales en ácido sulfúrico. Este 
fenómeno se discute más adelante en la sección 8.4.3. 

El pH de un sistema determina las reacciones que definen la concentración de muchas especies químicas 
disueltas en el agua que contiene sales y minerales, suministradas por reacciones de desgaste, la lluvia, el 
escurrimiento y procesos de lixiviación. El pH es un parámetro clave para el crecimiento biológico y para el 
sostenimiento de la vida de las diferentes especies de fauna y flora acuática. Como se explica en el capítulo 
2, la contribución de las diferentes especies afectará el pH final y viceversa; es decir, el pH por sí mismo a 
menudo determina la forma de las especies presentes. Por esta razón los diagramas de distribución de espe- 
cies químicas se definen con frecuencia como funciones del pH (sección 2.1.2). En resumen, los principales 
procesos del medio ambiente que afectan el pH y la alcalinidad de las aguas naturales incluyen: 


a) Procesos fisicoquímicos 
e  Acidificacion a través de la disolución de CO, atmosférico. 
e  Deposición atmosférica ácida. 
+ Oxidación e hidrólisis de metales polivalentes hidratados. 
e Consumo de cationes e intercambio de protones. 
e Acidificacion a través de la oxidación de sulfuros metálicos por el aire. 
e  Basificacion por disolución parcial de carbonatos sólidos. 
e  Acidificación por aerosoles de NH,HSO, generados en los océanos. 


b) Procesos mediados biológicamente 
e  Fotosintesis y respiración (liberación de CO,). 
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e  Nitrificacion (oxidación del ion amonio que involucra la liberación de protones): 
2NH," + 30, 2 2NO, + 4H* + 2H,0,, (6.10) 
e Producción de sulfuros mediada por microbios y oxidación posterior a ácido sulfúrico: 


R-SH + H,O,, 2 R-OH+H,S,, (6.11) 
HS +20, 2 2H' + SO? (6.12) 


e — Acidificación por biodescomposición de materia orgánica (formación de ácidos húmicos y fúl- 
vicos). 


Capacidad amortiguadora en el medio ambiente 


En un sistema acuático ambiental, la disolución de iones de los suelos y la disolución de gases atmosféricos 
o generados biológicamente pueden determinar su capacidad de neutralización y de amortiguación.' Con- 
sisten, respectivamente, en la capacidad de neutralizar y resistir los cambios del pH derivados de aportes o 
descargas ácidas o básicas. Estas propiedades le permiten a un sistema acuático tolerar esas entradas mien- 
tras no superen su capacidad como amortiguador (ver figura 6.6). 


Amortiguador 


Capacidad 


pH 
O2MN04Aag0o y 00 


amortiguadora 
de ácido 


Volumen añadido de base > 
< Volumen añadido de ácido 


Figura 6.6 Diagrama esquemático de la capacidad amortiguadora de un sistema acuoso. 
Fuente: Universidad de Dartmouth, 2005. 


Este fenómeno se debe principalmente a la presencia, en las aguas naturales, de pares conjugados ácido- 
base inorgánicos u orgánicos, así como de minerales solubles y compuestos inorgánicos de sedimentos. La 
base conjugada neutraliza la entrada adicional de ácido, mientras que el ácido conjugado reacciona con la 
base extra. Esto es común, especialmente en presencia de sales de ácidos o bases débiles, ya que se estable- 
cen equilibrios entre las dos fases: sólida (sedimentos) y acuosa, lo que permite al sistema acuático tener 
una Capacidad para neutralizar y para amortiguar los cambios de pH. 

Muchos sistemas acuosos naturales tienen combinaciones de iones en solución que les permiten funcio- 
nar como amortiguadores. Otros sistemas acuáticos (por ejemplo, algunos ríos y lagos) carecen de tales 
iones o tienen una pobre capacidad de amortiguamiento, y por lo tanto, son vulnerables a la entrada de 
ácidos o bases. 

Las especies producidas por la disolución de CO, en agua son extremadamente importantes para regular 
el pH de las aguas naturales; asimismo, la presencia de piedra caliza, calcita (carbonato de calcio), y dolo- 
mita, CaMg(CO,),, que normalmente está presente en el suelo y los sedimentos, suele ser decisiva para la 
capacidad neutralizante de los sistemas acuáticos. 

Otras especies comunes que tienen un efecto sobre el pH y la capacidad amortiguadora de los sistemas 
naturales son los fosfatos, boratos, aminoácidos y algunos compuestos orgánicos (generalmente ácidos 
débiles). El ácido fosfórico es un ácido poliprótico que libera un protón en cada uno de sus tres pasos de 
disociación, dejando un ácido débil en cada paso: 


HPO, 2 H,PO, + H* K, =10% (6.13a) 
H,PO, 2 HPO > + H* K =107% (6.13b) 
HPO? 2 PO? + H* K= iget (6.13c) 


1 La acción de amortiguadores se examina en la sección 2.2.2. 
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El agua de mar tiene una capacidad amortiguadora evidente pues resiste los cambios de pH que podrían 
causar las entradas de ácidos o bases, ya que mantiene un pH cercano a 8 debido a la presencia de varios 
iones [principalmente el par HCO,/CO,” y el sistema de borato B(OH) /B(OH);]. Aunque los boratos y 
carbonatos se consideran bases débiles, en realidad actúan como especies anfotéricas, es decir, se compor- 
tan como ácidos o bases, dependiendo de la naturaleza de las otras especies presentes. Cuando un ácido 
fuerte está presente en la solución, la especies anfotéricas actúan como una base; por otro lado, si está 
presente una base más fuerte, actúan como un ácido. Por ejemplo, en el sistema H,CO,/NaHCO,, el par 
conjugado se comporta como el agua de mar mostrando una insensibilidad relativa a los cambios del pH 
resultante de adiciones de ácido o base. Como se indica en la discusión sobre el índice de amortiguamiento 
(sección 2.2.2), esta capacidad mejora en valores de pH cercanos al pK, o pK, respectivo del ácido o de 
la base débil. 

Cuando el sistema de carbonato es el amortiguador, la adición de H* produce: 


CO? + Ht 2 HCO, (6.14) 


Esta reacción impide una fuerte caida de pH en el sistema. Cuando se agrega una base a la solución de 
amortiguador, se observa un comportamiento similar. Aquí, el OH” de la base reacciona con el ácido, for- 
mando más ¡ones bicarbonato: 


H,CO, + OH-2 HCO, + H,O (6.15) 


Dado que la proporción de ácido carbónico respecto al ión bicarbonato disminuye, el pH aumenta pero 
sólo ligeramente. Cuando el ácido o la base agregados al sistema neutralizan completamente cualquier 
miembro del par, el sistema se mueve fuera del rango del amortiguador y su acción amortiguadora se pierde. 
Este efecto se presenta si el cambio en la relación es por un factor mayor a 10, y entonces el pH cambiará 
dependiendo directamente de la cantidad de ácido o base agregados. 


Alcalinidad o capacidad para neutralizar 


A menudo es demasiado complejo calcular la capacidad amortiguadora de un sistema acuático natural, por 
lo que una opción mucho más simple es determinar su alcalinidad o, alternativamente, su capacidad para 
neutralizar un ácido (acid neutralizing capacity, ANC). Estos parámetros representan la capacidad de un 
sistema acuático para neutralizar una descarga de ácido, ya que miden la concentración de iones neutrali- 
zantes presentes en el sistema acuoso. La diferencia entre la alcalinidad y el ANC de una muestra de agua 
es que este último considera la capacidad para neutralizar ácidos de los solutos y de las partículas dispersas, 
mientras que la alcalinidad sólo toma en cuenta las especies disueltas. Generalmente la alcalinidad da in- 
formación valiosa respecto a la concentración de especies de carbonato porque el sistema de carbonato es 
el factor clave para la capacidad amortiguadora de sistemas acuáticos. Ambos parámetros generalmente se 
reportan como equivalentes (o meq, o ueq) sobre litro, o ppm de CaCO.. 

Algebraicamente, la alcalinidad se representa como la concentración total de aniones básicos presentes en 
el agua menos la concentración de iones hidrógeno; generalmente considera sólo los aniones básicos aso- 
ciados al sistema de carbonato, porque son la especie predominante en la naturaleza. Esto se puede expresar 
en mg/L, mEq/L o mol/L (como carbonato de calcio): 


Alcalinidad = [HCO] + 2 [CO,2] + [OH] — [H'] (6.16) 


Cualquier sustancia contenida en un sistema acuoso que reacciona con un ácido fuerte contribuye a su 
ANC. Las especies no carbonatadas importantes que contribuyen a esta capacidad incluyen ligantes orgáni- 
cos (por ejemplo, acetato y propionato), silicatos, boratos, amoníaco e iones sulfuro. 

Los iones de fosfato y arseniato, cuando se encuentran en altas concentraciones, pueden contribuir tam- 
bién a la ANC. En aguas naturales típicas, los contribuyentes no carbonatados no están presentes en canti- 
dades suficientes para afectar las determinaciones de alcalinidad o de ANC. 


Determinación experimental de alcalinidad o ANC 


La alcalinidad se puede determinar con un potenciómetro mediante una valoración acidométrica de una 
muestra filtrada. En el caso de la ANC, se utiliza una muestra de agua sin tratar. La valoración implica la 
adición de un ácido de concentración conocida (normalmente en el rango de 0.016 a 1.6 N de HCl o H,SO,) 
a un volumen determinado de la muestra, V. Una gráfica típica se muestra en la figura 6.7. 
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1% vire, a pH 8.2 


2% vire, a pH 4.3 


0 1 2 3 4 5 
Volumen de titulante, mL 


Figura 6.7 Determinación experimental de alcalinidad o ANC en una muestra de agua. 


El primer punto de vire (vire de la fenolftaleina, a V,) se produce a pH = 8.2 e indica la neutralización de 
OH y la conversión de CO,” a HCO, de la siguiente manera: 


OH +H'2 H,O (6.17) 
CO,? + H*2 HCO, (6.18) 


El segundo punto de vire (a V, + V,,, donde V,, corresponde al vire del naranja de metilo) se produce en 
pH = 4.3 e indica la conversión de HCO, en H,CO;;: 


HCO, + H* 2 H,CO, (6.19) 


Entonces, la cantidad de ácido añadido en V, proporciona todos los H* necesarios para neutralizar el 
OH presente, más la mitad de los H* necesarios para valorar el CO,?” hasta H,CO,. Del mismo modo, la 
cantidad de ácido añadido de V, al segundo vire V,, es la cantidad necesaria para valorar todos el HCO, (es 
decir, las que se produjeron en la reacción CO,” + H* 2 HCO,, más el HCO, presente inicialmente en la 
muestra) hasta H,CO,. Esta interpretación implica asumir (razonablemente) que la [H"] inicial es pequeña 
y por lo tanto el H* no es un componente importante de la muestra. 

La capacidad de neutralización relativa de un sistema acuático a la deposición ácida o drenaje ácido pue- 
de evaluarse utilizando la tabla 6.11. 


Tabla 6.11 Clasificación de un sistema acuático de acuerdo a su capacidad para neutralizar una descarga 
ácida. 


ANC,* peq CaCO,/L Clasificación 
0 Sin capacidad - acidificada 
0a25 Baja capacidad 
25 a 200 Capacidad moderada 
200 a 500 Alta capacidad 


* Determinada por una valoración tipo Gran. 
Fuente: U.S. Environmental Protection Agency, 2003. 


Alternativamente la sensibilidad de un cuerpo acuatico puede darse en términos de ANC (utilizando las 
mismas unidades utilizadas en la tabla 6.11): <0 (acidificada), 0-40 (muy sensible), 40-200 (sensible), >200 
(insensible) (ver Thomas, 1992). 

Aunque es bueno tener un valor alto de ANC para neutralizar la deposición ácida, el ANC en sistemas 
de agua dulce es uno de los parametros criticos para determinar el riesgo a la flora y la fauna que habita en 
esos sistemas. Por ejemplo, los paises Escandinavos han limitado el valor de la ANC de lagos de agua dulce 
a 20 ueg/L ya que las truchas marrones de lago y muchas otras especies responden negativamente a niveles 
de mayor alcalinidad. 


Ejemplo 6.5 Alcalinidad 
a) Relacione cada caso de alcalinidad, según lo especificado por los resultados de la valoración co- 


rrespondiente en la columna izquierda, con su interpretación adecuada (columna derecha). Asuma 
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que las especies únicas predominantes en este sistema acuoso antes de cada valoración son OH, 
CO,” y HCO,. 


1.V,=V, a) CO,” y HCO, predominan. 
2.V,=0 b) Sólo CO,” está presente. 
3. V,,=0 c) Sólo HCO, está presente. 
4. Va? Vp d) OH y CO,” predominan. 
5. V,> Vi e) Sólo OH está presente. 
Respuesta a): 

1-b, 2-c, 3-e, 4-a, 5-d 


b) Para los casos de 1 a 5 del inciso a), escriba las concentraciones de las siguientes especies 
(en mol/L) en función de: 


e La concentración de los ácidos usados para valorar (N,,, expresadas en equivalentes/L). 
» El volumen de la muestra (V). 
e Los parámetros especificados en cada caso. 


Como guía, consulte la solución al caso 1 que se muestra a continuación. 


Caso Concentración buscada, mol/L Parámetro (s) Respuesta, mol/L 


P 


N, )., 
[CO3] V ( y Ie 


[HCO, 1 


[OH] 


(i) [CO,*] 
(ii) [HCO,] 


(i) [OH] 
(ii) [CO,2 


Respuesta b): 
Caso 1 


En este caso, sólo está presente CO,” (ver las respuestas de la parte A). Dado que un H’ titula un 
CO,” hasta el punto de vire de la fenolftaleína, entonces 


moles CO,” = moles H’ 


mol CO,” y. = mol H* y = mol H* }{ 1 equiv. H* y = equiv. H* y 
L ` L r L ImolH* j” L ” 


21 Nav, (N 1CO,* 
[co+]- 4 -( bi Y. en [= = 
S S 


Los otros casos se pueden resolver de la misma manera, como se muestra a continuación. Suge- 
rencia: trate de no mirar las respuestas hasta que haya resuelto los 5 casos. 
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Caso 2 
Sólo HCO, está presente. Entonces, 
[HCO, ] V; = Ny Vu 


NV, 
[HCO, ]= 7, "| 
S s 


Caso 3 


Sólo OH” está presente. Entonces, 


[OH] V; =NyV> 


Caso 4 
Predominan CO,” -y HCO,. 


i) Como la valoración del CO,”” al punto final de fenolftaleina es independiente de la presencia 
de HCO,,, se puede utilizar la misma expresión derivada en el caso 1 para [CO,?]: 


29 _ Nu r 
[CO, [y y- 


S 


ii) Dado que V,, contiene los H* necesarios para valorar tanto al HCO, procedente del CO,” 
como el HCO, presente inicialmente, uno puede encontrar este último (desconocido) por sus- 
tracción simple: 


moles de H* (en V,,) = moles de HCO, + moles de HCO, 
(del CO,?) (presentes inicialmente) 


= moles de CO,” + moles de HCO, 
Entonces, moles de HCO, = moles de H* (en V,,) - moles de CO,” 
[HCO,] V, = [H+] V,,-[CO,71 V, 
[HCO,] V; = Na Vy- [Ny /V,1V,V,=N,(V,,- Vo) 
[HCO,] =[N,,/V,] (Vu Vo) 


Caso 5 


Predominan OH y CO,?”. Se pueden diferenciar señalando que el punto de vire de la fenolftaleina 
abarca ambas especies, mientras que el punto de vire del naranja de metilo no mide los OH”. En- 
tonces, 


i) Se resta: 


moles de H* (en V,) = Ny V, = moles de OH” + moles de CO,* 
menos 


moles de H* (en V,,) = NV, = moles de CO,” 
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N,V, —N,V,, = moles OH” = [OH] V; 


- Nau Vp — NY, 
Entonces, [OH 1-( H E H “)-f 


S 


y | (V, E Vy) 
S 
ii) Para encontrar [CO,?], simplemente se utiliza la segunda expresión a partir de i): 


moles CO,?= N, Vy 


C Vs = Na Vu 


lco; es z 


S 


Para convertir la concentración de CO,” de C(mol CO,*/L 
), se utiliza el siguiente factor de conversión: 


) en alcalinidad (mg CaCO/L,,,, 


solución: 


ción: 


7 Cmol ¿> ){lmoleco, | 100 8... 10° ME cen 
Alcalinidad = 
L mol... l mol. e le. ES 


Como alternativa, si se empieza con la normalidad de COS la conversión es 


Alcalinidad = N, equiv CO, E l moleo; l mol caco, 100 8E caco, 10 > ME caco, 
i 2 equiv.» l mol 3 l mol l Z caco, 


CaCO, 


Por último, 


5 
Alealinidad= E p ME caco, =5x10* N ME caco, 
2 L L 


Ejemplo 6.6 Una muestra de agua de 50.00 mL se valora al punto de vire de fenolftaleina con 5.00 mL 
de 0.02 N H,SO, y al punto de vire de naranja de metilo con 5.00 mL adicionales del ácido. ¿Cuál es 


ME ec. 
la alcalinidad total, en Ecaco, y 


Respuesta: 


Ya que V,= V,, (que corresponde al caso 1 en el ejemplo anterior), se puede asumir que el CO,” pre- 
domina en el sistema. Utilizando la ecuación para el caso 1 se obtiene 


[CO,*] = (N,/V) V, = (0.02/50) 5 = 0.002 mol «o 2/L 


ME caco, 


Alcalinidad total = 10° x 0.002 = 200.0 "S&H = 4.0 meqcyeo,/L 
L 


6.3.1.2 Reacciones redox 


Como el pH de los sistemas acuáticos naturales es una función de los compuestos disueltos en ellos (in- 
cluyendo los gases), estas especies también confieren un rango determinado de potenciales de reducción 
electroquímica para el medio acuático. En la tabla 6.12 figuran algunos de los valores de pH y E que se 
encuentran normalmente en los sistemas acuáticos naturales. 
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Tabla 6.12 Rangos tipicos de pH y E de sistemas naturales. 


Sistema pH E (V vs. SHE) 
Suelos anegados 3.8a5.7 -0.3 a 0.05 
Lluvia 5a6 0.4a0.5 
Ríos y lagos 6a7.5 0.3 a 0.4 
Sedimentos marinos 6.3 a 8.8 -0.5 a 0.25 
Océanos (aguas superficiales) 7.6 a 8.8 0.2a0.3 


Las condiciones redox varían en los sistemas acuáticos naturales de acuerdo con la composición y la pro- 
fundidad. La capa superficial o superior proporciona un entorno oxidante, generalmente con un contenido 
alto de oxígeno disuelto y, por lo tanto, un alto E; como regla las especies que se encuentren ahí estarán en 
un estado muy oxidado. La capa inferior o fondo proporciona un entorno de reducción, con una concentra- 
ción baja de oxígeno disuelto donde las formas reducidas predominarán; aquí los microorganismos median 
muchas reacciones redox (véase el capítulo 7). 

Las reacciones redox afectan la solubilización de ciertos sólidos así como su movilidad. Los elementos 
cuya solubilidad depende fuertemente de su estado de oxidación incluyen Fe, Mn, Cr, N y S. El oxígeno 
normalmente es el oxidante principal o aceptor de electrones; sin embargo, cuando hay deficiencia de oxí- 
geno, estos otros elementos pueden convertirse en los receptores de electrones y sus compuestos cambian 
a una forma reducida. De esta manera, el Mn(III) o el Mn(IV) se reducen a Mn(II); Fe(III) a Fe(II); SO,” a 
S*; y el NO, se puede reducir a N, gaseoso, pasando por varios estados de oxidación correspondientes a 
diferentes etapas de desnitrificación. 

La reducción real de las especies acuosas está limitada por los potenciales correspondientes a la oxida- 
ción y la reducción del agua, respectivamente dadas por E = 1.23 - 0.059 pH y E = - 0.059 pH, como se 
describe en la sección 2.3.4. Sin embargo, la termodinámica y la cinética no siempre coinciden, y un rango 
de potencial más realista en aguas naturales es aproximadamente +0.5 a -0.5 V. 

Entre las reacciones redox naturales más comunes están las de oxidación y la reducción de las especies 
de Fe. Por ejemplo, el hierro está presente como Fe(II) en minerales primarios. El Fe(II) es liberado por 
reacciones de intemperizado, se solubiliza y se oxida fácilmente a Fe(III) en la presencia de dioxígeno; 
simultáneamente se hidroliza y forma un producto de oxi-hidróxido de hierro insoluble, como se muestra 
a continuación: 


Fe? + 1/40,,, + 3/2H,0,, 2 FeOOH,, + 2H" (6.20) 


Los diferentes estados de oxidación, al igual que los diferentes compuestos sólidos y los disueltos pueden 
predecirse utilizando los diagramas de E-pH correspondientes, como se explica en el capítulo 2. 


6.3.1.3 Formación de complejos 


Los metales están presentes en el medio ambiente en una variedad de formas, que incluyen complejos inor- 
gánicos y orgánicos. La presencia de ligantes que forman complejos en ambientes naturales es muy variada. 
Entre éstos están los iones citrato (que se encuentran en aguas naturales como resultado de la actividad 
biológica), ácidos húmicos y fúlvicos (localizados en suelos y agua), aminoácidos y otra DOM (materia or- 
gánica disuelta, es decir, ácidos orgánicos simples) y similares. Además, muchos ligantes se introducen en 
el medio ambiente como resultado de una miríada de actividades industriales y otras actividades humanas 
(consulte el capítulo 8). 

La importancia de la formación de complejos queda ejemplificada por el enlace de Mg, Na, Co Mn, Fe, 
Cu y Zn con los ácidos fúlvicos (FA) y del Fe con los ácidos húmicos. La capacidad de enlace de estos 
ácidos naturales con iones metálicos está dentro del rango de 0.2-0.6 mmol/g. El orden de estabilidad de 
formación de complejos (M-FA) con algunos metales claves es Fe? > Al%* > Cu? > Ni” > Ca?” > Zn” > 
Mn” > Mg” (véase Schnitzer, 1970). Curiosamente, algunas criptógamas (es decir, musgos y líquenes) 
capturan parte de sus minerales esenciales secretando ligantes para formar complejos a partir de las rocas 
donde habitan. A continuación se expondrán otros ejemplos. 
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Adsorción de complejos y ligantes metálicos en superficies sólidas 


Dado que muchos iones metálicos y complejos acuosos se adsorben sobre minerales tales como óxidos e 
hidróxidos de Fe y Al, se altera la partición del metal entre las fases acuosa y sólida; en consecuencia, su 
migración, movilidad y biodisponibilidad también pueden verse afectadas (sección 6.3.2). 

La complejación de iones metálicos por ligantes en solución puede estar en competencia con el enlaza- 
miento de metales en superficies sólidas. El resultado final dependerá de 


e La concentración del ligante. 

e La concentración de sitios activos en la superficie del sólido (sedimentos o suelo). 
e La estabilidad de los complejos metal-ligante en solución. 

e La estabilidad de los complejos de superficie sólida. 


Por ejemplo, en el agua, en presencia de ligantes orgánicos naturales fuertemente enlazantes (especial- 
mente en pH > 6), los metales como Cu, Cd y Ni permanecen en solución, disminuyendo su adsorción sobre 
partículas sólidas (por ejemplo, goetita). Por el contrario, con ligantes más débiles (incluso en exceso) y un 
pH más ácido, los iones metálicos prefieren adsorberse sobre partículas del suelo o del sedimento. 


Oxidación natural de complejos metálicos disueltos 


Las reacciones de oxidación de complejos metálicos con oxigeno disuelto son relativamente comunes. Por 
ejemplo, los complejos de Fe(II) pueden ser oxidados a su contraparte de Fe(II): 


4 [Fe*L"]@” + O,, + 2H,O, > Fe L] + 40H- (6.21) 


Otro ejemplo involucra la oxidación del complejo con la participación de un catalizador natural como la 
goetita (a- FeOOH), un sólido reactivo redox: 


4[Co(IDEDTA]* + O, + 4H" — 222 y A[CO(IMEDTA] + 210.5, (6.22) 


6.3.1.4 Especiacion 


Como se mencionó en el capítulo 2, la forma en que se encuentran elementos y compuestos en diferentes 
entornos depende de las condiciones del medio. Por lo tanto, la distribución de las especies en agua de- 
pende en gran medida del pH, la composición, la temperatura y el potencial de oxidación-reducción de la 
solución. Estas variables definen sus reacciones de precipitación, disolución y complejación. Por ejemplo, 
el P en agua puede estar presente en diferentes formas (polifosfato, H,PO ;, HPO,’ -0 PO,”), pero la especie 
presente de manera dominante depende fuertemente del pH (consulte la sección 8.4.3) y de la fuerza iónica 
de la solución. En este caso en particular, la especie dominante en aguas dulces será H,PO (pH = 6), pero 
HPO,” predominará en el agua de mar (pH = 8 y alta fuerza iónica). 

Fenómenos tales como transformaciones químicas y biológicas, movilidad de los metales, biodisponibi- 
lidad, bioacumulación, toxicidad y persistencia en el medio ambiente con frecuencia dependen de la forma 
química o especiación de un determinado ion, especialmente en el caso de los iones metálicos. Por ejemplo, 
normalmente hay una gran diferencia entre el comportamiento de sorción de un catión metálico libre y sus 
complejos aniónicos sobre óxidos e hidróxidos minerales. 

En el mismo sentido, la especiación de un ligante puede afectar drásticamente a la naturaleza de los 
complejos que forma.* Por ejemplo, el EDTA puede presentarse como cinco especies químicas diferentes 
en función del pH y por lo tanto sus complejos pueden ser aniónicos, catiónicos o neutros. Esto puede tener 
efectos dramáticos en sus propiedades fisicoquímicas y en su comportamiento de adsorción. Un ejemplo de 
ello es la complejación EDTA con Fe**, donde el complejo neutro formado con HEDTA* es menos estable 
en más de 20 órdenes de magnitud que su complejo aniónico correspondiente con EDTA*. 

La biodisponibilidad y toxicidad de iones metálicos en sistemas acuosos suelen ser proporcionales a la 
concentración de los iones metálicos libres, por lo que disminuyen con la complejación. Sin embargo, hay 
algunos compuestos metálicos más peligrosos que el propio elemento (por ejemplo, el mercurio vs. metil- 
mercurio). 

El medio redox también puede determinar algunas de las propiedades de especies metálicas y no metáli- 
cas. Por ejemplo, la toxicidad del arsénico es muy baja cuando está presente en entornos Oxicos (oxidantes) 


1 Para los cálculos de especiación de ligante, se puede utilizar el algoritmo de distribución de especies químicas derivado en la sección 
2.1.2. 
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como As(V), mientras que su forma reducida, As(III), es altamente tóxica. Ocurre lo contrario con Cr(VI) 
que es mucho más tóxico que su contraparte reducida, Cr(III). 

La movilidad también puede ser severamente afectada por el entorno redox. Por ejemplo, las especies 
Fe(II) y Mn(II) normalmente son solubles en aguas naturales deficientes en oxígeno, pero sus formas oxi- 
dadas precipitan muy fácilmente. Las regiones de estabilidad de los óxidos de Mn insolubles se pueden ver 
en el diagrama de Pourbaix representado en la figura 6.8. 


2. Mn insoluble 


Figura 6.8 Diagrama de E-pH para Mn. 


Es por esto que la determinación de la concentración total de metal en una matriz dada a menudo es 
inadecuada para una caracterización útil, y la especiación ha ganado terreno de manera considerable. La 
especiación es el proceso que proporciona evidencias de la forma atómica o molecular de un analito. Puede 
definirse funcionalmente (por ejemplo, la determinación de la especie que tiene ciertas funciones especí- 
ficas, como su disponibilidad para las plantas) u operacionalmente (por ejemplo, la determinación de las 
formas extraíbles de un elemento). 

Por ejemplo, el análisis de especiación de iones metálicos en los sedimentos se puede realizar por ex- 
tracción secuencial, mediante la cual cada una de las fracciones obtenidas muestra una forma diferente de 
asociación del metal en la matriz de suelo. Como se mencionó en el capítulo 1, un procedimiento moderno 
aceptado es: 


1) Extracción de la fracción soluble en ácido (es decir, carbonatos) con CH,COOH. 

2) Extracción de la fracción reducible (es decir, óxidos de hierro/manganeso) con cloruro de hidroxila- 
monio. 

3) Extracción de la fracción oxidable (es decir, materia orgánica y sulfuros) por oxidación con H,O 
seguido de la extracción con NH,(CH,COO). 


2 


La toma de muestras y el análisis de forma que no sea vea afectada la especiación de la muestra no es 
siempre una tarea trivial, ya que la integridad de las especies a analizar a veces puede modificarse fácilmen- 
te. Por ejemplo, una práctica habitual consiste en añadir ácido a las muestras para conservar las especies 
en su forma original; sin embargo, esta práctica puede provocar cambios en la especiación del ligante así 
como en los estados de oxidación de los iones metálicos. Otro ejemplo es el muestreo y almacenamiento 
de ejemplares que contienen Hg ya que este metal puede escaparse de los recipientes fabricados con ciertos 
plásticos, por lo que se registran concentraciones inferiores a las verdaderas. Otras muestras son fotosen- 
sibles (por ejemplo, alquilestaños y arsenobetaína) y deben ser aisladas de la luz inmediatamente después 
de la recolección. 

Los conocimientos de química fundamental en la mayoría de los casos son útiles. Por ejemplo, el análisis 
de Fe(II) en una muestra acuosa se logra con precisión en un medio ácido incluso si no se realiza inmediata- 
mente, mientras que la conversión de Fe(II) a Fe(III) en un medio alcalino, en presencia de aire es bastante 
rápida y alterará significativamente los resultados de la especiación. 
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6.3.1.5 Coloides: propiedades, tipos, fuentes y formación 


El tamaño de las partículas en el agua determina en gran medida sus diferentes estados físicos: las partículas 
grandes precipitan y las pequeñas tienden a disolverse. Sin embargo, esta diferenciación dista mucho de ser 
clara, y como resultado, hay partículas entre estos dos extremos que permanecen suspendidas en el agua. 
Ya que estas partículas coloidales suspendidas (llamadas soles coloidales) no son directamente observables 
por el ojo humano, se ven homogéneas y no sedimentan con el tiempo. 

Un coloide es una partícula pequeña separada de otras por un medio de dispersión (en sistemas acuosos 
este medio es, obviamente, el agua). El tamaño de las partículas coloidales va desde un micrómetro (um) a 
un nanómetro (nm). Están formadas ya sea por agregados de moléculas pequeñas o por moléculas grandes 
de alto peso molecular. Las dispersiones formadas con materiales más gruesos (< 10 um) a veces también 
se consideran dispersiones coloidales. 

Los tipos más comunes de dispersiones coloidales en sistemas acuosos son 


e La dispersion de partículas sólidas pequeñas. 
+ Un gas disperso que forma una espuma. 
e Un líquido insoluble disperso que forma una emulsión. 


En los sistemas naturales, las dispersiones sólido-líquido son las dispersiones coloidales más comunes. 

Las bacterias, virus, sustancias poliméricas orgánicas o las partículas sólidas inorgánicas de sedimento 
suspendido también pueden formar coloides. Las fuentes orgánicas de partículas coloidales en agua inclu- 
yen algunos microorganismos vivos o muertos, proteínas, lignina, celulosa y la fracción polimérica inso- 
luble natural de sustancias húmicas (de querógenos a ácidos fúlvicos) que sirven como ligantes y forman 
quelatos metálicos coloidales. 

La materia coloidal en agua también puede ser el resultado de la reacción de intemperizado de minerales 
como óxidos de hierro hidratados y la desintegración y suspensión de arcillas de sedimentos que forman 
suspensiones coloidales gruesas. Estos coloides también se pueden formar por la precipitación de iones 
inorgánicos debido a cambios geoquímicos (tales como la formación de óxidos metálicos, hidróxidos, car- 
bonatos y silicatos, particularmente en formas no cristalinas). Esto es especialmente cierto cuando las 
partículas no forman grandes agregados que podrían aumentar su peso y hacerlas sedimentar fácilmente, 
separándolos del agua. 

Un ejemplo típico de formación de coloides se presenta cuando corrientes ácidas que contienen Al?* 
disuelto se encuentran con corrientes neutralizantes, de manera que se forman coloides de hidróxido de 
aluminio. Otros casos incluyen la formación de óxidos e hidróxidos sólidos de Fe** y Mn“ a través de pro- 
cesos naturales de oxidación. Cuando se disuelve, una especie reducida puede encontrarse con altos niveles 
de oxígeno en el agua que favorecen su proceso de oxidación, como se representa en la reacción 6.20 que 
también puede llevarse a cabo de la siguiente manera: 


2Fe* + 10, p + SHO, > 2Fe(OH),,, + 4H" (6.23) 


Las dispersiones coloidales pueden ser translúcidas o turbias, dependiendo del tipo de coloide y del grado 
de concentración y dispersión de las partículas. Las partículas coloidales no se pueden distinguir fácilmente 
del agua. Poseen propiedades que son muy diferentes de las de otras suspensiones de sólidos sedimentables 
y de las disoluciones. Cuando las partículas coloidales son < 5 um, tienen movimientos aleatorios erráticos 
conocidos como movimiento browniano, causados por las colisiones con moléculas del medio de disper- 
sión. Cuando un rayo de luz pasa a través de una dispersión coloidal, esta refleja y dispersa a la luz (efecto 
Tyndall). 

Los coloides pueden ser hidrofilicos (“aman” el agua) o hidrofóbicos (“odian” el agua). Los coloides 
hidrofílicos (por ejemplo, proteínas, sustancias húmicas, bacterias, virus, así como coloides hidratados de 
hierro y aluminio) tienden a hidratarse y por lo tanto hincharse. Esto aumenta la viscosidad del sistema y 
favorece la estabilidad del coloide reduciendo las interacciones entre las partículas y su tendencia a sedi- 
mentar. Estos coloides se estabilizan más por su afinidad con el disolvente que por la ecualización de cargas 
superficiales. Los coloides hidrofílicos tienden a rodear los coloides hidrofóbicos en lo que se conoce como 
el efecto de protección de coloides, que los hace más estables. 

El comportamiento hidrofóbico generalmente se presenta en coloides inorgánicos (por ejemplo, silicatos, 
carbonatos y sulfatos) que tienen poca o ninguna afinidad por el agua. Tales coloides tienden a adquirir 
una carga superficial que promueve la adsorción de ¡ones de electrolito con carga opuesta, generando una 
repulsión mutua entre cargas similares. 

Las partículas coloidales también se caracterizan por tener una gran superficie y una alta relación área/ 
masa (llamada superficie especifica), y por una alta carga superficial que favorece la adsorción. Por ejem- 
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plo, las arcillas de montmorillonita y algunos coloides orgánicos pueden tener superficies específicas de 
hasta 800 m7/g. 

Los coloides están positiva o negativamente cargados como resultado de los grupos superficiales diso- 
ciados que crean un desequilibrio entre las cargas y los iones de carga opuesta en el medio circundante. La 
magnitud y el tipo de carga de los coloides en una suspensión son particularmente difíciles de predecir. 

Los coloides más abundantes en agua (incluyendo el agua de mar) son minerales de arcilla (véase la 
sección 5.4). Estos coloides suelen mostrar una carga negativa que puede ser parcialmente neutralizada por 
la adsorción electrostática de los cationes circundantes que están en la disolución. Esas cargas negativas se 
deben principalmente a dos efectos: uno que define una carga permanente y otro que es un efecto variable 
(dependiente del pH) que promueve la desprotonación de los grupos OH exteriores, dejando la carga nega- 
tiva del oxígeno en la superficie. Este efecto variable es muy común en otros tipos de partículas minerales 
como óxidos metálicos, oxi-hidróxidos, hidróxidos y similares. 

La carga permanente en arcillas se debe ya sea a una descompensación de las cargas internas 0 a la pérdi- 
da o sustitución de los cationes intercalados en la estructura de red; este último se conoce como sustitución 
isomórfica que se produce durante la formación del mineral. Consiste en la sustitución de un catión por otro 
de tamaño y número de coordinación similar en la red cristalina, sin perturbar la estructura cristalina del 
mineral. De esta manera, un Si** puede sustituirse por un Al**, o bien un Al** podrá reemplazarse con Fe”, 
Ni” o Mg”; esto desequilibra las cargas y deja una carga negativa neta. 

Los coloides orgánicos (principalmente sustancias húmicas) también poseen grandes superficies espe- 
cificas y en general están cargados negativamente debido a los grupos funcionales ácidos que tienden 
a disociarse o polarizarse. Ejemplos de este tipo de grupos incluyen carboxilos (R-COOH), quinonas 
(“Ar = O), fenoles (- Ar - OH) y enoles (R-CH = CH-OH) (ver sección 5.4.2 para una discusión más com- 
pleta sobre sustancias húmicas). 

La carga neta en partículas coloidales, en gran medida, es resultado de la adsorción de iones (favorecida 
por la amplia superficie) que tiende a neutralizar la carga coloidal. Este efecto crea una doble capa de iones 
contrarios alrededor de las partículas. El signo y la magnitud de la carga neta en los coloides se deben prin- 
cipalmente a su naturaleza química y a las características del medio de dispersión, es decir, fuerza iónica 
y pH. La doble capa está formada por una capa fija, interna y una capa externa, difusa y móvil, de ¡ones 
contrarios con libertad de movimiento (ver figura 6.9). 
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Figura 6.9 Doble capa de cargas en una partícula coloidal. 


151 


La doble capa es responsable de algunas de las propiedades de los coloides. Genera un potencial de su- 
perficie llamado potencial zeta, que generalmente se expresa en milivoltios. Las partículas coloidales están 
sujetas a dos fuerzas: fuerzas atractivas de Van der Waals y fuerzas repulsivas causadas por la repulsión 
electrostática de cargas similares. Mientras estas partículas permanecen suspendidas en forma coloidal, pre- 
dominan las fuerzas repulsivas; los coloides pueden o no flocular, dependiendo de la naturaleza repulsiva o 
atractiva neta de su interacción. A su vez, esto depende en gran medida de la fuerza iónica del medio, según 
la cual predominará una de las dos interacciones opuestas; a mayor fuerza iónica, las fuerzas de repulsión 
disminuyen debido a la compresión y la contracción de la doble capa. Este fenómeno reduce el potencial de 
superficie, permitiendo que los coloides se junten y se formen agregados. Por el contrario, a bajas fuerzas 
iónicas, las fuerzas repulsivas se vuelven dominantes y obstaculizan la formación de agregados. 

La floculación y formación de agregados de partículas coloidales es un ejemplo de cómo la fuerza iónica 
modifica las fuerzas de interacción de las partículas coloidales. Éste es el caso de los minerales de arcilla o 
sedimentos vertidos por los ríos en los estuarios. Aquí, el desagiie de río que contiene sedimentos y particu- 
las de materia en estado coloidal encuentra un medio fuertemente electrolítico en el estuario. Esto aumenta 
la concentración de iones con cargas opuestas que neutralizan prácticamente todas las cargas superficiales, 
reduciendo el tamaño de la doble capa. Entonces las fuerzas de Van der Waals predominan, y los coloides 
forman agregados que se asientan como sedimentos. 

La presencia de materia orgánica (especialmente partículas de materia orgánica, PMO, comunes en el 
agua de mar) promueve la coagulación de coloides sirviendo como un material de unión que favorece su 
agregación. Sin embargo, los movimientos de las mareas resuspenden estos sedimentos asentados, creando 
en los estuarios una región con una alta concentración de los sedimentos re-suspendidos llamado máxi- 
ma turbidez. Aquí tienen lugar muchas otras reacciones importantes, especialmente en la interfase sólido- 
líquido. 

Algunas de las cargas más típicas en partículas coloidales naturales comunes se muestran en la tabla 
6.12. 


Tabla 6.12 Cargas en los coloides naturales comunes. 


Coloide Carga 

Minerales de arcilla (-) 

Silice (-) 

Dióxido de manganeso (-) 

Sulfuros (-) 

Carbonatos Por lo general (+) 

Hidróxido férrico Por lo general (+), pero también puede ser (-), en función del pH 
Coloides orgánicos (-) 


Fuente: Krauspkopf, 1979. 


Una de las consecuencias ambientales mas relevantes de la existencia de los coloides deriva de su capa- 
cidad para adsorber diferentes especies y para intercambiar iones. Son ejemplos de esto algunos radiont- 
clidos, compuestos orgánicos, y derivados de metales que pueden ser contaminantes tóxicos. Los coloides 
que retienen a estas especies pueden participar en la transformación de estos en catalizadores, y después 
transportarlos hacia sistemas acuosos ubicados lejos de sus puntos de descarga original. 


6.3.1.6 Reacciones fotoquímicas 


Como se discutió en la sección 2.6, la luz natural puede inducir una variedad de procesos de importancia 
medioambiental ya sea directamente (cuando la luz es absorbida por las especies de interés) o indirecta- 
mente (cuando las especies de interés reaccionan con un intermediario llamado mediador, previamente 
excitado o producido por la luz). 

Las mejores condiciones para fotólisis en cuerpos acuosos naturales involucran baja turbidez, bajas con- 
centraciones de compuestos orgánicos disueltos, días de sol brillante y aguas tranquilas o corrientes de 
movimiento lento. Por ejemplo, la velocidad de fotoproducción de radicales *OH por fotólisis de nitratos 
(ver más adelante) es menor a latitudes altas. Por ejemplo, en una latitud 0 N, como en el lago Victoria, en 
Tanzania, esta velocidad es más del doble que en latitud 60 N, como en el lago Tyrifjorden, en Noruega. 
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Asimismo, en esta ultima latitud puede variar la velocidad por un factor de 40 desde mediados del verano 
hasta pleno invierno. En cuerpos de aguas profundas (lagos) los fotoprocesos generalmente son mucho mas 
lentos. A continuación se describen algunos ejemplos de fotoprocesos naturales en medios acuáticos. 


a) Fotodegradación de materia orgánica disuelta 


La mayoría de los compuestos orgánicos absorben fuertemente sólo en longitudes de onda por debajo de 
250 nm. Bajo irradiación en medios acuosos, el resultado neto generalmente es su oxidación a compuestos 
más simples, ya que la fotoexcitación inicial es seguida típicamente por la reacción con O, disuelto: 


RR (6.24) 
RO >R" +0,' (6.25) 
R** => productos (6.26) 
o bien 
R-XBR+X (6.27) 
R’ + O, > RO, (6.28) 


Dado que la materia orgánica disuelta involucra cantidades considerables de sustancias húmicas (HS), 
que contienen de 3 a 6% de nitrógeno que se puede reciclar, pueden actuar como fuentes y como depósitos 
de amonio en aguas naturales. Su fotodegradación natural produce concentraciones significativas de nitrito, 
NO,,; este anión desempeña un papel crucial en muchos procesos biológicos en agua dentro del ciclo del 
nitrógeno. Además, las trazas de nitrito suelen indicar el alcance de la contaminación y la eutrofización de 
las aguas naturales. Las velocidades de fotólisis directa son a menudo mucho más lentas que las de fotólisis 
indirecta. Por ejemplo, la velocidad de fotooxidación directa de la atrazina (un herbicida) es 6 veces menor 
que la de su indirecta, mediada por la fotooxidación de nitrato (ver más abajo). 


b) Fotólisis de nitratos y nitritos 


El nitrato es la especie termodinámicamente más estable de nitrógeno acuoso en entornos óxicos (es decir, 
oxidantes). Sin embargo, puede ser fotolizado por la luz solar natural para producir radicales hidroxilo, 
*OH que se sabe que son agentes oxidantes poderosos. El resultado neto involucra una fotooxidación rápi- 
da inducida por nitrato. Otras especies (ozono, peróxido de hidrógeno, nitrito, materia orgánica disuelta y 
FeOH”) también producen *OH por fotólisis, aunque se piensa que los nitratos son la fuente principal de 
*OH en aguas naturales. Este tipo de fotólisis puede seguir tres rutas: 


a) NO, + hv + NO, + O (atómico) (6.29) 
b) NO, + hv > NO," + *0* (6.30) 


seguida por 


"0 + H,O,) 2 "0H + OH (6.31) 

c) NO, + H,O + hv > NO,” + OH + OH (6.32) 
La fotólisis de nitritos es como sigue: 

NO, + Av > NO + *O” (6.33) 

"0 + H,O,, 2 "0H + OH (6.31) 


153 


Estos radicales OH producen varias reacciones de oxidación ambientalmente importantes. Pueden ser 
neutralizados principalmente por materia orgánica disuelta, DOM (o, en aguas con alta concentración de 
carbono orgánico disuelto, DOC), o por iones de carbonato y bicarbonato en aguas con alta alcalinidad. 
El ion bromuro es el atrapador de radicales clave en agua de mar. Es probable que la fotólisis de nitratos 
proporcione una ruta importante para la oxidación de los diferentes tipos de DOM. 


Fotólisis de complejos metálicos 


La fotoquímica de complejos metálicos es bastante interesante, ya que hay varios caminos para una reac- 
ción después de la excitación. Por ejemplo, en un determinado complejo de un metal de transición que tiene 
electrones d, hay varias transiciones d — d permitidas; del mismo modo, existen transiciones de transferen- 
cia de carga donde el estado excitado permite la transferencia de carga electrónica desde un orbital ocupado 
en el ligante a un orbital desocupado en el ion metálico central, reduciéndolo a un estado de oxidación 
menor (transferencia de carga ligante-metal, LMCT). Los productos finales dependen de si la irradiación de 
energía está dirigida a las bandas d-d (hv,) o a la banda de transferencia de carga (hv,), como se ejemplifica 
a continuación en el esquema generalizado, donde M es un ion metálico en el estado de oxidación (n + 1, 
a menos que especifique otra cosa), L es un ligante neutro, y L’ es un ligante cargado negativamente. (LY 
también denota una especie neutra. 


a) Intercambio de ligante: 
[M(L).L’]" + H,O,, + hv, >[M(L),(H,0)L]" + L (6.34) 
b) Reacción fotorredox interna: 
[MEO L) L] + hv, > [M"(L),]" + (1 (6.35) 


Un ejemplo típico es la fotólisis de complejos de hierro-carboxilato; es decir, complejos con oxalato, 
aminopolicarboxilatos, citrato, ácidos húmicos y fúlvicos, que puede ocurrir con alto rendimiento cuántico. 
Un mecanismo de reacción simplificado, utilizando el oxalato como el ligante, es: 


[Fe(III)(C,0,),]* + hv > Fe(II) + 2C,0,* + C,O, * (6.36) 
0300 *+ CO, (6.37) 
CO, *+ Fe(III) > Fe(II) + CO, (6.38) 


Nótese que en el reactivo C,O,?, el C tiene un estado de oxidación de +3, mientras que en el producto 
C,O, *,es +7/2. Por lo tanto, esta especie se oxidó para reducir el Fe(III) a Fe(II). Este Fe(II) puede (en 
presencia de H,O,) generar radicales *OH, potentes agentes oxidantes. Esto se conoce como reacción de 
Fenton, y cuando el Fe(II) se produce por la reducción fotolítica de Fe(III), se denomina reacción de foto- 
Fenton (consulte la sección 10.1.1.2). 

Algunos complejos (por ejemplo, [Fe(IID)EDTA]) pueden sufrir fotólisis total en horas en un día soleado, 
mientras que otros apenas se ven afectados (por ejemplo, [MN(IDEDTA], [Co(III)EDTA]), o no son afecta- 
dos en absoluto por la luz. La capacidad del [Fe(III)EDTA] de experimentar la fotólisis es muy afortunada 
porque el EDTA es un compuesto refractario, y por lo tanto la vía fotolítica natural proporciona un medio 
para su destrucción.? 


6.3.2 Eliminación natural de especies en sistemas acuosos 
por procesos físicos y químicos 


Existen varias vías naturales para la eliminación de materiales inorgánicos y orgánicos en el agua. A conti- 
nuación se muestran algunos ejemplos. 


6.3.2.1 Sorción en sedimentos coloidales, suspendidos o asentados 


Aqui se utiliza el término sorción como la retención de un compuesto en la superficie de una partícula sólida 
que lo saca del medio acuoso. Este fenómeno afecta la composición del sistema acuoso mediante la trans- 


? De estos casos se puede deducir que para analizar con fines ambientales algunas muestras que contienen complejos metálicos, éstas 
deben ser aisladas de la luz inmediatamente después de la recolección. 
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ferencia de un compuesto o ion del medio acuoso a un sólido (principalmente un sedimento en suspensión 
o un coloide). Entonces, puede no estar presente en el agua, especialmente si se asienta el sedimento. La 
sorción puede identificarse y asociarse con adsorción, precipitación superficial, complejación superficial o 
intercambio iónico, o incluso absorción. 

La sorción es un fenómeno de superficie determinado por las cargas superficiales y las de los iones que 
la rodean. Pueden participar uno o más de los siguientes mecanismos en la eliminación de especies por 
sorción: i) entrampado mecánico, ii) absorción, iii) sorción física, o iv) sorción química en la superficie de 
la partícula sólida. La adsorción física, que es más débil que su contraparte química, se lleva a cabo a tra- 
vés de las fuerzas de Van der Waals y generalmente es reversible e instantánea. Por otro lado, la adsorción 
química o quimisorción se produce a través de la formación de enlaces químicos en sitios específicos. Esto 
se relaciona estrechamente con los procesos de intercambio iónico y la complejación. 

Los grupos funcionales superficiales en las partículas en suspensión determinan el tipo de proceso que se 
llevará a cabo. En el caso de partículas coloidales inorgánicas (por ejemplo, arcillas), los principales grupos 
funcionales son silanol (=Si-OH) y aluminol (=Al-OH), y en otros óxidos o hidróxidos metálicos los grupos 
funcionales son (=M-OH). Estos grupos pueden protonarse o desprotonarse, dependiendo del pH del medio 
acuoso, por sorción de iones H* u OH" como se muestra a continuación: 


a) =M-OH + H' > =M-OH,' (6.39) 


b) =M-OH > =M-O° + H* (6.40) 


Entonces, pueden funcionar como ligantes superficiales (dependiendo del pH) y adsorber o desorber 
especies cargadas a través de la formación de complejos superficiales. Generalmente, los grupos silanol se 
disocian para liberar H* (dejando una carga negativa), mientras que el alumino y el óxido e hidróxido de 
hierro pueden disociarse para terminar con carga positiva o negativa, y también enlazar H*. 

Los modelos de ionización y complejación superficiales representan las reacciones de sorción metálica 
en estas interfaces y se basan en la simple reacción: 


=M-0H + Me™ > =M-OMec-* + H+ (6.41) 


donde =M—OH representa un sitio de oxidación superficial monoprotonado, Me™ es un catión metálico, 
y =M-OMe""* es el complejo superficial resultante. El aumento en el pH o la concentración de los sitios 
adsorbentes aumentará la sorción de cationes (por el principio de Le Chatelier), mientras que la presencia 
de ligantes complejantes aniónicos externos creará una competencia por los iones metálicos objetivos y asi 
disminuirá su adsorción. En este modelo de reacción, los adsorbatos son iones metálicos catiónicos, pero los 
complejos acuo o hidroxo de metal-ligante también pueden estar fuertemente enlazados por superficies de 
óxidos. Otros tipos de complejos metálicos disueltos también pueden ser adsorbidos por estos sitios, aunque 
con menos fuerza que los anteriores. Con base en esto, si un complejo aumenta su adsorción al aumentar el 
pH se le llama complejo tipo metálico, en tanto que se le llama complejo tipo ligante si disminuye. 

Cuando hay una molécula de agua entre el ion o molécula y el grupo funcional de la fase sólida, los 
complejos que se forman se llaman complejos de esfera externa (véase la sección 3.1.4). Aquí, el enlace 
se debe a las interacciones electrostáticas débiles. Este tipo de adsorción o formación de complejos es 
reversible y rápido, y se ve afectado por la fuerza iónica del medio circundante. Por otra parte, cuando el 
ion o molécula forma un enlace directamente con el grupo funcional superficial, la unidad resultante es un 
complejo de esfera interna, y generalmente se presentan enlaces más fuertes. Se trata de un proceso más 
lento, generalmente irreversible, en el que pueden participar especies monodentadas o polidentadas. El 
proceso se ve ligeramente afectado por la fuerza iónica del medio. En este caso el compuesto adsorbido o 
complejado, llamado sorbato, y puede sufrir modificaciones en su carga. Los iones metálicos que se unen a 
estas superficies de óxido normalmente tienden a formar acuo o hidroxo complejos en solución. La adsor- 
ción de cationes metálicos es por lo tanto, dependiente del pH, la concentración y el tipo de adsorbentes o 
partículas sólidas. 

Los aniones, incluyendo oxianiones metálicos como el cromato, también pueden ser adsorbidos, al igual 
que los ligantes aniónicos tales como fosfatos y sulfatos y las sustancias húmicas disueltas o suspendidas, 
como los ácidos fúlvicos. La fuerza iónica y el pH influyen en la sorción de los aniones ya que compiten 
con iones OH por las cargas positivas superficiales. Algunos aniones (generalmente los relacionados con 
los conjugados de ácidos monopróticos) adsorben más a un pH más alto y alcanzan el valor máximo cerca 
del pK, del ácido correspondiente. Por el contrario, los aniones conjugados de ácidos dipróticos tienden a 
sorber menos con el aumento de pH incluso cerca del valor del pK,,, después del cual la disminución es 
más pronunciada. 
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Las sustancias húmicas ya sea en partículas o disueltas tienden a adsorberse en fases sólidas (generalmen- 
te arcillas), a veces recubriéndolas por completo. Incluso después de la adsorción, todavía poseen suficien- 
tes sitios activos para complejar iones metálicos o adsorber otras sustancias orgánicas. Aquí, la molécula 
orgánica sorbida (generalmente neutra) penetra y casi “se disuelve” en la estructura porosa de la sustancia 
húmica adsorbida. Las estructuras globulares y enroscadas minimizan el grado de exposición de la superfi- 
cie hidrofóbica al medio acuoso. Otras sustancias orgánicas (por ejemplo, ácidos orgánicos y aminoácidos) 
también pueden enlazarse directamente a los coloides o partículas inorgánicas. 


6.3.2.2 Intercambio iónico en sedimentos y en materia coloidal 
y suspensión acuosa 


Los coloides y la materia suspendida en el agua por lo general tienen iones sorbidos en su superficie. Cuan- 
do estas partículas cargadas, con cationes o aniones sorbidos electrostáticamente, entran en contacto con 
agua rica en sólidos disueltos o con alta concentración de electrolitos, los iones en la solución sustituirán 
a los iones unidos débilmente a la superficie de la partícula. Cuanto mayor sea la carga y la concentración 
de los iones contrarios en el medio acuoso, mayor será la probabilidad de desplazamiento del ion unido 
originalmente. El proceso normalmente es instantáneo y reversible, y se lleva a cabo en una relación este- 
quiométrica que conserva la electroneutralidad. Esto significa, por ejemplo, que un catión con una carga 
3+ utilizará tres sitios (mono) negativos. Esto también depende de que tan fácil se difunda el ion contrario 
hacia el sitio cargado. 

Cuando hay varios tipos de iones contrarios presentes, habrá una preferencia de intercambio de un ion 
sobre otro (es decir, el proceso es de selectividad controlada). Aquí, los cationes con los radios hidratados 
más pequeños se prefieren para el intercambio debido a su mayor densidad de carga y mejor capacidad para 
producir polarización. Por ejemplo, Cu?* es preferido sobre Li* para el intercambio catiónico debido a que 
su radio es más pequeño y a que tiene una mayor densidad de carga. Sorprendentemente, el Li * hidratado 
es un ion muy grande con un radio de 3.40 Á. 

El intercambio iónico es común en arcillas coloidales o en sedimentos de arcilla que tienden a fluir y 
resuspenderse con el movimiento del agua. Estos minerales tienen oxígeno descoordinado que da a la par- 
tícula una carga negativa cuando los minerales están expuestos. Cuando se exponen las capas octaédricas 
de las partículas de arcilla, los grupos hidroxilo se disocian y generan una carga negativa que atrae a los 
iones positivos. 

Los hechos descritos allanan el camino hacia el concepto de punto de carga cero. Esto corresponde al 
punto donde la carga neta total adsorbida en la superficie de la partícula (incluidos todos los cationes y 
aniones) es cero. El pH de la suspensión que corresponde al punto de carga cero se conoce como pH,,,., O 
simplemente, pzc; en este pH, el equilibrio de carga en la superficie del coloide es cero. Como resultado, el 
pH de la solución define el tipo de intercambio que predomina en la partícula: 


a) ApH < pH,,, la superficie contendrá exceso protones y la partícula tendrá una capacidad de inter- 
cambio aniónico o capacidad de adsorción de aniones (anion exchange capacity, AAC). 

b) ApH=pH,, la partícula estará equilibrada con protones e hidroxilos de tal manera que la carga neta 
sea cero. En este caso no hay ninguna capacidad de intercambio. 

c) ApH > pH,, habrá un exceso de grupos negativos hidroxilo, y la partícula tendrá una capacidad de 
intercambio catiónico (cation exchange capacity, CEC). 


Por ejemplo, la montmorillonita (una arcilla que es un fuerte absorbente de agua) tiene un pH, prome- 
dio de 2.5 y por esto el CEC es dominante a un pH > 2.5. La goetita (a- FeOOH) tiene un pH,,, de 6-7, y 
por lo tanto, puede tener un AEC a pH < 6 y un CEC en pH > 7. En el caso de a- AIOOH, su pH,,.es 9.1 y 


muestra predominantemente un AEC en aguas naturales. Las partículas orgánicas en suspensión (principal- 
mente sustancias húmicas) tienen valores de pH,,. cercanos a 3, y asi en las aguas naturales están cargadas 
negativamente con un alto CEC. Los valores naturales de pH rara vez se hallan arriba de 8.6. 

Las arcillas y partículas de materia orgánica del suelo tienen cargas negativas y altos CEC, como lo con- 
firman los siguientes valores: 150-500 meq/100 g de materia orgánica y 3-150 meq/100 g de minerales de 
arcilla (como caolinita y esmectitas). Por otro lado, los coloides de hidróxido de aluminio y hierro tienden a 
ser hidrofóbicos, con cargas superficiales positivas, y en consecuencia son predominantemente adsorbentes 
de aniones. 

El intercambio iónico en los coloides y sedimentos desempeña un papel crítico en la composición del 
agua ya que determina que iones se mantendrán en la solución y cuales se adsorberán sobre la superficie 
de las partículas. Esto es evidente en la composición del agua de mar, donde predomina el Na* sobre el K* 
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ya que el radio hidratado de este ultimo es menor (es decir, 2.76 vs. 2.32 A, respectivamente) y por lo tanto 
tiene mas afinidad por los coloides del agua de mar. Asimismo, el Pb** es adsorbido o retenido preferencial- 
mente más que el Cu** o Mg”. 

El intercambio iónico también se produce en los estuarios, es decir, donde los ríos desembocan, que son 
ricos en partículas suspendidas de arcilla saturadas con iones Ca”* adsorbidos. Cuando el agua del río se 
mezcla con el agua de mar de alta salinidad (rica en Na‘), se lleva a cabo el intercambio iónico y el Ca” 
es liberado mientras se eliminan Na*, K* y Mg”. Los fosfatos e iones de Fe también pueden ser elimina- 
dos. Esto explica por qué la proporción de Na‘/Ca** en los estuarios a veces se invierte respecto a la de los 
Océanos. 

El intercambio iónico normalmente se define por un coeficiente de distribución o por un coeficiente de 
selectividad más que por una constante de equilibrio (véase más abajo). Estos coeficientes relacionan la 
cantidad de los iones intercambiados que permanecen en la matriz coloidal sólida con aquellos en la fase 
acuosa. En este contexto, un ejemplo simplificado de una reacción de intercambio iónico (por ejemplo, H* 
por KŻ) es: 


Arcilla-Si-O” H+ + K* 2 Arcilla-Si-O: K*+ H+ (6.42) 
En este caso el coeficiente de distribución se puede definir como: 


K,=W, 


ion-arcilla ion-solución 


(6.43) 


donde W,,.....,¡, es la masa del ion objetivo adsorbido o retenido por unidad de masa de arcilla (o de só- 
lido) en el equilibrio, y W,,......¿, €S la masa del ion en solución por unidad de masa de disolución. Si se 
asume que los únicos cationes intercambiables en la disolución son K* y H*, entonces se puede definir un 
coeficiente de selectividad, K, „como una “constante de equilibrio” en términos de productos/reactivos 
para la ecuación 6.42: 


Ko z (Xaaa [H"]) / LAA [K*]) = A. [K*]) / (X enia / [HD 
Keu 7 Ala (LH*] / [K*]) (6.44) 


donde X,= fracción de masa del ion i en la arcilla. 


Utilizando una definición similar a la de la sección 2.1.2, estas fracciones están dadas por 


=W / (W 


H-arcilla 


+W (6.45) 


H-arcilla H-arcilla cei) 


(6.46) 


y X karia z W kaaa / Mesa + W karain) 


Si se define Marcina Y My arc, COMO las concentraciones de K* o H* adsorbidos por unidad de masa de 
arcilla (en meq/kg), respectivamente, podemos equiparar su suma a la capacidad de intercambio catiónico 
(CEC) de la muestra sólida que se está analizando (que generalmente se pueden obtener experimentalmen- 
te): 

CEC (en meq/kg) = (m +m 


H-arcilla aia (6.47) 
De forma similar, como en la ecuación 6.44, se puede escribir un coeficiente de selectividad en términos 
de concentración: 


K’ KT ina? M arcilla] (1H"] / [k*]) (6.48) 


=[m / (CEC = my. acna) ] (A) / KD) (6.49) 


K-arcilla 


Si la concentración total de cationes en solución (es decir, [K*] + [H*]) está dada por C, entonces 


K’ „= [m 


H-K 


/ (CEC ~ My „an)] 11H] / (C-LH*D} (6.50) 


K-arcilla 
A continuación, sabiendo la cantidad de K* y H* retenidos por unidad de masa de arcilla, la CEC, la C y 


el pH de la solución, se puede calcular este coeficiente. Para el caso donde se intercambian cationes diva- 
lentes, los exponentes correspondientes simplemente se incluyen en estas ecuaciones. 
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6.3.2.3 Reacciones de precipitación y coprecipitacion 


La precipitación es la formación de un compuesto que excede su límite de solubilidad en un medio determi- 
nado. Por otra parte, la coprecipitación es la inclusión o la captura de un compuesto, que de otro modo sería 
soluble, cuando se forma un precipitado de otro compuesto bajo las mismas condiciones. Los cálculos de 
precipitación, incluyendo diagramas de equilibrio que involucran la solubilidad y precipitación de sólidos 
se analizan en la sección 5.3. 

La precipitación es una de las reacciones responsables de la eliminación de iones en agua. Esto es es- 
pecialmente importante en el agua de mar, donde iones como Ca”, Mg”, Nat, Cl, SO,*, Fe”, CO,*, 
PO,’ y SiO,” precipitan y terminan en los sedimentos. Los principales productos de precipitación son yeso 
(CaSO,), halita (NaCl), ópalo (SiO,) y calcita (CaCO,). Otras reacciones de precipitación importantes in- 
cluyen la formación de MnO, y Fe(OH), sólidos que generalmente se deben a las reacciones de oxidación 
en los estratos superiores del océano. En el caso de Fe**, se puede revertir la precipitación al llegar a la zona 
anóxica en la parte inferior, es decir, en condiciones de reducción, que cambia el Fe(OH), insoluble a Fe” 
soluble. 

La formación de pirita (FeS,) está relacionada con la reducción por medios biológicos de sulfato a sul- 
furo y de Fe** a Fe?" en zonas anóxicas. En el caso del fosfato, puede eliminarse mediante reacciones de 
precipitación con Ca? y Fe** mediante la formación de apatita o fosfato de hierro, respectivamente, por 
coprecipitación o por formación de complejos superficiales con óxidos o hidróxidos de Fe o Mn. 

Otro esquema de eliminación natural de iones involucra la formación biogénica de hidroxiapatita sólida, 
Ca,,(PO,),(OH),, asi como de CaCO, y SiO, como exoesqueletos, huesos o escamas de flora y fauna acuá- 
tica que precipitan como sedimentos tras la muerte de los organismos. 


6.3.2.4 Procesos de solidificación y deposición debidos a la evaporación 


Estos procesos se llevan a cabo por precipitación mediante concentración por evaporación de un soluto 
en el medio acuoso hasta que se supera su capacidad de disolución. A continuación, se forma un sólido y 
se deposita como un sedimento o sobre una superficie cercana. Estos productos se llaman evaporitas. Un 
ejemplo típico es la deposición y formación de carbonato de calcio de estalactitas y estalagmitas. La eva- 
poración es un proceso importante en zonas áridas que influye en la química de las aguas superficiales. Por 
eso en lagos salinos, mares interiores, o incluso en estuarios, se forman evaporitas de NaCl o NaCl/KCl y 
depósitos de CaSO, y CaCO,. El CaSO, generalmente precipita primero y, a continuación, el NaCl. 


6.3.2.5 Transporte coloidal y de sedimentos en aguas superficiales 


El arrastre de sólidos en suspensión, conformados por compuestos químicos sólidos o coloides químicos, 
puede ocurrir por el flujo turbulento o agitado de las aguas superficiales. En este caso, pueden superarse las 
concentraciones teóricas de equilibrio acuoso. Como se describe en la sección 6.3.1, en la naturaleza los 
coloides pueden ser orgánicos o inorgánicos, y las interacciones de las partículas sólidas y las sustancias 
adsorbidas pueden modificar la composición de solutos. En medios porosos saturados de agua, la moviliza- 
ción coloidal depende de su interacción con las paredes del poro. El potencial neto de interacción resultante 
es la suma de la fuerza electrostática de la doble capa, las fuerzas de Van der Waals y la solvatación de corto 
alcance o las fuerzas estéricas. Un gran potencial de interacción significa que las partículas coloidales no 
serán liberadas desde del agua intersticial, evitando así su transporte. De la misma manera que los coloides 
pueden o no agregarse, dependiendo de la fuerza iónica de la solución (véase la sección 6.3.1), una dismi- 
nución en la fuerza iónica del agua intersticial provoca un aumento en la magnitud de repulsión de la fuerza 
electrostática de la doble capa, y los coloides se pueden liberar y ser transportados lejos del poro. 


6.3.2.6 Volatilización de compuestos orgánicos e inorgánicos 


La volatilización de gases formados naturalmente (por ejemplo, H,S, CO,, CH, NH,) representa un proceso 
de eliminación que modifica la composición de un depósito de agua y el aire circundante; depende de las 
constantes de la ley de Henry y de las presiones parciales de los compuestos, la temperatura y la presión del 
ambiente, así como de los factores que pueden favorecer el proceso de transferencia de masa. 

Otra forma de eliminación es la formación de aerosoles en las aguas de superficies marinas a través de la 
interfase agua-atmosfera, donde la niebla salina tiende a eliminar principalmente NaCl, Na,SO, y MgSO, 
Estas generalmente se conocen como sales cíclicas debido a su posible regreso al mar a través de lluvia. 
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Todos los conceptos y ejemplos presentados en este capitulo se refieren a los fendmenos naturales de la 
hidrósfera y son fundamentales para la comprensión de la dinámica, la calidad y las características de los 
sistemas acuosos. También son importantes para comprender lo que puede suceder a estos sistemas natu- 
rales cuando se introducen otros tipos de sustancias o condiciones por actividades antropogénicas o por 
procesos de contaminación, que podrían alterar, desviar o intensificar los procesos naturales. Estos temas 
se tratan más adelante en el capítulo 8, donde se discutirá el impacto de estas actividades en los sistemas 
circundantes y los procesos químicos resultantes. 
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7 PROCESOS BIOQUIMICOS NATURALES Y ORGANISMOS 
EN LA BIOSFERA 


Hasta ahora, se han presentado procesos químicos claves en el ambiente. Los procesos bioquímicos lleva- 
dos a cabo por diferentes organismos así como los ciclos biogeoquímicos del agua y de otros elementos, 
son también de suma importancia. Estos procesos se discutirán a continuación. 


7.1 Clasificación de los seres vivos 


No existe una definición simple de lo que es la vida. Puede caracterizarse por una lista de propiedades que 
comparten todos los seres vivos (con excepción de los virus) que los distinguen de la materia no vivien- 
te: movimiento, capacidad de respuesta, crecimiento, alimentación, reproducción, liberación de energía y 
excreción. Por lo tanto, un organismo vivo es un sistema que se reproduce y que es capaz de crecer y de 
mantener su integridad mediante un gasto energético. Además, todos los seres vivos comparten la misma 
unidad básica estructural que es la célula. 

Desde hace tiempo, hay interés en entender las relaciones que existen entre los seres vivos y en clasifi- 
carlos en categorías. De hecho, Aristóteles tuvo la idea clave de que, para clasificar de una manera formal 
y reproducible, era necesario elegir de entre varios criterios; por lo tanto, dividió a los animales, no por su 
número de piernas, por ejemplo, sino como ovíparos (aquellos que ponen huevos) y vivíparos (los mamí- 
feros). 

El representante principal del periodo clásico de la taxonomía, disciplina que clasifica e identifica a to- 
dos los seres vivos, fue Carlos Linneo (1707-1778), quien dividió a los seres vivos en dos reinos: animal 
y vegetal, o el animalia y el plantae. También propuso un sistema binomial para la nomenclatura de todos 
los organismos: una genérica (género) y otra específica (especie), la cual se sigue usando hasta la fecha. 
Además, propuso un sistema jerárquico de clasificación formado por cinco categorías, cada una contenida 
en el siguiente nivel: especie, género, orden, clase y reino. 

En el siglo xvui no hubo más alternativa que usar una estricta aproximación morfológica, así que cuantos 
más rasgos estructurales compartían diferentes organismos (el número y posición de sus extremidades, la 
forma de las hojas o de órganos internos) más cercana era su relación taxonómica. 

Hay dos factores importantes que han modificado las bases sobre las cuales se construyen las taxonomías 
y se establecen sus usos: el primero fue la teoría de la evolución de Darwin y el segundo fue la aparición de 
nuevas técnicas para el estudio de la fisiología, la embriología y la bioquímica de los seres vivos. 

La teoría y el pensamiento evolutivo desde la época de Darwin han creado una nueva función para la 
clasificación taxonómica: proporcionar un marco para el estudio de las relaciones evolutivas. La abruma- 
dora evidencia de que todos los organismos en la Tierra están relacionados por su ascendencia común a 
las primeras células ha dado lugar a diferentes métodos de rastreo de los árboles genealógicos o árboles 
filogenéticos de organismos vivos y de fósiles. 

La disciplina que trata de comprender las relaciones evolutivas de los seres vivos, tratando de interpretar 
la forma en que la vida se ha diversificado y ha cambiado con el tiempo es la sistemática, mientras que la 
taxonomía es principalmente la creación de nombres y de grupos. A partir del siglo XIX, comenzó a acu- 
mularse evidencia mostrando que la clasificación de los reinos animal y vegetal era inadecuada para repre- 
sentar la diversidad de la vida. El desarrollo del microscopio electrónico en los años 50 permitió examinar 
detalladamente la estructura de la célula. Estos estudios revelaron una dicotomía fundamental al hacerse 
evidente la existencia de dos tipos de células: la eucariota, que contiene un núcleo y otros organelos internos 
rodeados por membranas, y la procariota, que no contiene membranas internas y, por lo tanto, tampoco un 
núcleo. Esta diferenciación dio lugar a varios esquemas de clasificación y se propusieron tres, cuatro o más 
reinos. El esquema más ampliamente utilizado dividió a los seres vivos en cinco reinos, según lo estable- 
cido por Whittaker en 1963: monera, protista, fungi, plantae y animalia. Esta clasificación coexiste con 
el esquema mencionado anteriormente que divide la vida en dos: la procariota (bacterias) y la eucariota 
(animales, plantas, hongos y protistas). Las bases para esta taxonomía se muestran en la tabla 7.1 y en la 
figura 7.1. 
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Tabla 7.1 Clasificación general de los organismos. 


Tipo de célula 


Otras caracteristicasgenerales 


Tipo de organismo 


Reino 


Acarionte 


No tiene organización celular. 


Virus 


Procarionte 


Unicelular, filamentosa, colonial o micelial. 
Anaerobia, aerobia, anaerobia-facultativa. 
Microaerófila o aerotolerante. 
Reproducción asexual. 


Pared celular (con algunas excepciones). 


Bacterias y archea 


Monera 


Eucarionte 


Unicelular. 

Más de un cromosoma por célula. 
Nutrición heterótrofa o fotoautótrofa. 
Reproducción sexual o asexual. 


Protista 


Protista 


Multicelular, filamentosa (micelial) compuesta por 
hifas o unicelular (levaduras). 


Propagación por esporas. 
Paredes de quitina. 
Nutrición por absorción. 


Hongos 


Fungi 


Multicelular. 
Diferenciación extensiva. 
Nutrición fotoautótrofa. 


Plantas 


Plantae 


Multicelular. 
Diferenciación extensiva. 
Reproducción sexual. 


Nutrición heterótrofa (por ingestión o absorción). 


Animales 


Animalia 
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0 
Origen quimico de la vida 


Figura 7.1 Clasificación gráfica de los organismos. 


Fuente: Talavaro, 1999. 


De acuerdo a la mayoria de las teorias acerca del origen de la vida, los procariontes fueron los primeros 
seres vivos de la Tierra. Varias teorías explican la evolución de las células eucariontes; una de las más inte- 
resantes establece que los organelos y las formas de vida superiores evolucionaron a través de una serie de 
simbiosis entre líneas celulares genéticamente distintas para formar organismos completamente nuevos. 

La taxonomía moderna permite la construcción de varios tipos de árboles filogenéticos y de la relación 
entre organismos. Idealmente puede considerarse que las formas reunidas en un taxón (es decir, una catego- 
ría en el sistema de taxonomía, ya sea una especie, una familia, un filo, una división) evolucionaron de una 
misma especie ancestral. Todos los organismos que han evolucionado de esta manera son monofiléticos. Un 
grupo de organismos monofiléticos es un clado, y al estudio de la forma en que los grupos estrechamente 
relacionados se ramificaron y se separaron unos de otros se le llama cladística. 

Tradicionalmente, los árboles filogenéticos eran construidos apoyándose en la morfología y en los re- 
gistros fósiles. Actualmente se construyen por comparaciones de ADN o de secuencias de proteínas en 
los seres vivos. Debido a la antigiiedad del proceso de síntesis de proteínas, los ARN ribosomales son 
moléculas excelentes para discernir las relaciones evolutivas entre los organismos. El uso del ARN 16S y 
23S como herramientas filogenéticas se inició en la década de 1970 por Carl Woese. En la actualidad, hay 
numerosos grupos alrededor del mundo que trabajan con esta metodología. La filogenia molecular, como 
se le ha llamado a este enfoque, ha cambiado sustancialmente el pensamiento evolutivo que se tiene acerca 
de los organismos vivos. 

La principal conclusión de la filogenia ribosomal del ARN es que la vida en la Tierra se basa en tres líneas 
principales de descendientes celulares, todas derivadas de un ancestro universal (ver la figura 7.2). 
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Figura 7.2 Líneas de descendencia celular. 


Como los procariontes son mucho más diversos de lo que se sospechaba, ahora se han dividido en dos 
grupos: el bacteria y el archaea, los cuales son tan diferentes entre sí como lo son de los eucariontes. Por 
ello, se ha propuesto sobre el nivel del reino, un nuevo taxón llamado dominio para destacar la importancia 
de la división tripartita de los seres vivos: bacteria, archaea y eukarya. Ninguno de ellos es un grupo ances- 
tral de los otros, y cada uno comparte ciertas características con los demás, además de poseer características 
propias. 

Como muestra el árbol, los verdaderos parientes de las arqueas no son las bacterias sino las células euca- 
riontes. Sin embargo, debido a que la rama de las arqueas se encuentra más cercana a la raíz del árbol, se ha 
sugerido que son las más primitivas de los tres dominios de organismos, mientras que los eucariontes son 
los menos primitivos. La colocación de las arqueas tan cerca al ancestro universal se apoya en el hecho de 
que muchas viven en ambientes extremos con altas temperaturas, pH bajo, alta salinidad, etc. Por lo tanto, 
las arqueas pueden ser reliquias evolutivas de las primeras formas de vida en la Tierra. 

A pesar de que los dominios principales (bacteria, archaea y eukarya) se clasificaron originalmente con 
base en la secuencia comparativa de ARN ribosomal, aunque algunos estudios posteriores han demostrado 
que cada dominio también se puede definir en función de otras propiedades fenotípicas. Algunas de estas 
propiedades se muestran en la tabla 7.2. 
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Tabla 7.2 Propiedades fenotipicas de los diferentes dominios de los organismos. 


Caracteristica Bacteria Archaea Eukarya 
Núcleo limitado por una membrana. Ausente Ausente Presente 
Membrana de lípidos. . . . 
f Enlaces éster Enlaces éter Enlaces éster 

Enlace con el glicerol. 
Ácido murámico en la pared celular. Presente Ausente Ausente 
Intrones en los genes del ARN. No Sí Sí 
ARN iniciador. Formilmetionina Metionina Metionina 
Sensibilidad al cloranfenicol, a la E 

E E Si No No 
estreptomicina y a la kanamicina. 
Ribosomas. 70S 70S 80S 


7.2 Clasificación nutricional de los organismos 


Los organismos viven en la naturaleza formando redes complejas de interacciones entre ellos y con el en- 
torno en el que prosperan. 

Todos los organismos necesitan energía para sobrevivir y crecer; se dividen en dos categorías principa- 
les basadas en la naturaleza de su fuente de energía: fotótrofos y quimiótrofos. Los fotótrofos capturan la 
energía radiante de la luz solar y la transforman en energía química que se almacena en los enlaces de los 
carbohidratos y de otras moléculas. Las plantas verdes, algas, cianobacterias y bacterias fotosintéticas ver- 
des y púrpuras son ejemplos de fotótrofos. 

Muchos organismos, sin embargo, no son capaces de utilizar formas de energía radiante y en su lugar 
dependen de la oxidación de compuestos químicos como fuente de energía. Estos organismos (llamados 
quimiótrofos) se dividen en dos grupos dependiendo del tipo de compuestos químicos que utilizan: quimior- 
ganótrofos y quimiolitótrofos. 

Los quimiorganótrofos obtienen su energía de la oxidación de compuestos orgánicos. La mayoría de las 
bacterias son quimiorganótrofas, y utilizan compuestos como los carbohidratos, ácidos orgánicos o proteí- 
nas como fuentes de energía. 

Los quimiolitótrofos obtienen su energía de la oxidación de compuestos inorgánicos como el sulfuro de 
hidrógeno (H,S), el gas hidrógeno (H,), el nitrito (NO,,), el amoníaco (NH,) y el ión ferroso (Fe*). La qui- 
miolitotrofía se limita a las bacterias pues no se encuentra en las formas de vida superiores. Las bacterias 
quimiolitótrofas están dispersas en hábitats terrestres y marinos, y se benefician de las fuentes de energía 
inorgánicas ahí disponibles. 

El carbono requerido por los organismos vivos es un componente importante de la estructura celular 
y de los compuestos metabólicos. Este elemento está presente en el medio ambiente en muchas formas; 
puede aparecer en formas simples como el dióxido de carbono gaseoso o como compuestos orgánicos más 
complejos. Los microorganismos son muy diversos en sus necesidades de carbono y en función de ellas se 
dividen en dos grupos: autótrofos y heterótrofos. 

Los microorganismos autotrófos sintetizan sustancias orgánicas a partir del dióxido de carbono a través 
de un proceso conocido como fijación de dióxido de carbono. Son importantes en la naturaleza debido a que 
la fijación de dióxido de carbono actúa como un precursor de los sustratos orgánicos que forman la base de 
la cadena alimenticia de otros organismos. Las bacterias autótrofas incluyen a las que obtienen su energía 
de la luz (fotoautótrofas) y las que la obtienen de la oxidación de los enlaces químicos (quimioautótrofas). 

La mayoría de los microorganismos no pueden utilizar el dióxido de carbono como su fuente principal 
de carbono y, por lo tanto, requieren compuestos orgánicos preformados; estos microorganismos se deno- 
minan heterótrofos. Los quimioheterótrofos obtienen la energía que necesitan oxidando compuestos quími- 
cos, de donde adquieren formas orgánicas de carbono. Las bacterias heterótrofas varían considerablemente 
en sus necesidades de sustratos orgánicos. Algunas, como las bacterias oxidantes de metano de la familia 
methylomonadaceae, usan el metano y otros compuestos formados por un solo carbono como única fuente 
de energía y de carbono; son llamadas metilótrofas. Sin embargo, otras bacterias utilizan una gran varie- 
dad de sustratos orgánicos como fuentes de energía y de carbono. Por ejemplo, varias cepas versátiles de 
pseudomonas son capaces de utilizar más de 100 tipos diferentes de compuestos orgánicos. Debido a esta 
capacidad, las pseudomonas se encuentran ampliamente distribuidas en el agua y en el suelo. Un resumen 
de los modos de nutrición se muestra en la figura 7.3. 
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Figura 7.3 Formas de nutrición de los organismos. 
Fuente: Margulis, 2000. 


El oxígeno es un componente universal de las células, que es siempre provisto en grandes cantidades por 
el nutriente principal: el agua. Sin embargo, muchos organismos también requieren oxígeno molecular (O,). 
Estos son organismos que dependen de la respiración aerobia para satisfacer sus necesidades energéticas, y 
en ese caso el oxígeno molecular trabaja como agente oxidante terminal. Estos organismos se denominan 
aerobios obligados. 

En el otro extremo fisiológico se encuentran aquellos microorganismos que obtienen energía mediante 
reacciones que no involucran al oxígeno molecular. De hecho, para muchos de estos grupos fisiológicos, 
el oxígeno molecular es una sustancia tóxica que los mata o inhibe su crecimiento. Estos organismos son 
anaerobios obligados. 
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Se dice que algunos microorganismos son anaerobios facultativos porque son capaces de crecer en pre- 
sencia o en ausencia de oxígeno molecular. En términos metabólicos, los anaerobios facultativos se dividen 
en dos subgrupos. Algunos (como las bacterias del ácido láctico) tienen un metabolismo muy eficiente 
exclusivamente fermentativo, pero son relativamente insensibles a la presencia de dioxígeno; dichos orga- 
nismos se llaman más específicamente anaerobios aerotolerantes. Otros (como muchas levaduras y bac- 
terias intestinales) pueden cambiar de un metabolismo respiratorio a uno fermentativo. Estos anaerobios 
facultativos utilizan O, como agente oxidante terminal cuando está disponible, pero en su ausencia también 
pueden obtener energía mediante reacciones de fermentación. 

Algunos aerobios obligados crecen mejor cuando la presión parcial del oxígeno es considerablemente 
menor que su presión en el aire (0.2 atm) y se les llama microaerofílicos. Esto se debe probablemente a que 
algunas de sus enzimas se inactivan en condiciones oxidantes; por lo tanto, estos anaerobios obligados se 
pueden mantener en un estado funcional sólo a bajas presiones parciales de O,. Muchas bacterias que ob- 
tienen energía de la oxidación del hidrógeno molecular muestran este comportamiento pues la hidrogenasa 
(la enzima involucrada en la utilización del hidrógeno) es fácilmente inactivada por dioxígeno. 


7.3 Aspectos básicos de ecología 


Las interacciones entre los organismos y el medio ambiente determinan su distribución y abundancia en 
la naturaleza. Tales interacciones necesariamente comienzan con una fuente constante de energía (princi- 
palmente el flujo y el aprovechamiento de la energía solar dadora de vida a través de la fotosíntesis o la 
recolección de alimentos). Estas interacciones se extienden a las cadenas o las formas de dependencia entre 
organismos particulares, y en última instancia a las redes complejas que entrelazan las comunidades de 
organismos con los componentes físicos y químicos de su entorno. 

El nivel más complejo de la organización biológica es el sistema ecológico o ecosistema, que general- 
mente se define como una comunidad de organismos que viven en un entorno particular (el componente 
biótico), junto con los elementos físicos en ese ambiente (componentes abióticos) con los que interactúan. 
Los ecosistemas son dinámicos y muy complicados; no hay mejor ejemplo que el mayor ecosistema: la 
Tierra, o más precisamente, sus suelos, sus mares y la atmósfera que sustentan la vida, así como todos los 
organismos que se encuentran en ellos, llamado colectivamente la biósfera. El término ecosistema también 
se puede aplicar a entornos mucho más pequeños que tienen fronteras naturales que los hacen más o menos 
autónomos. Los ejemplos incluyen un prado en un bosque, una playa con agua por un lado y dunas con 
césped por el otro, o una isla rodeada por el océano. Sin embargo, en ninguno de estos casos las fronteras 
son nítidas, ni son los ecosistemas verdaderamente autónomos ya que: 


e La energía debe entrar en ellos. 
e Los gases, nutrientes y agua circulan dentro y fuera. 
+ Los organismos van y vienen en el espacio y el tiempo. 


Estos límites borrosos reflejan el hecho de que cada pequeño ecosistema existe dentro de ecosistemas 
más grandes. Cada ecosistema se mezcla con el siguiente a través de una zona de transición llamada eco- 
tono, que contiene muchas de las especies y las características de los dos sistemas adyacentes, además de 
especies únicas adaptadas a las condiciones especiales de la interfase. 

La biósfera tiene muchas partes y subpartes, como el bosque caducifolio y el bosque tropical, pastizales y 
desiertos, litorales y fondos marinos, que proporcionan una gran variedad de hábitats o lugares reales donde 
los organismos viven. Los principales ecosistemas de la Tierra se llaman biomas, los cuales contienen tipos 
característicos de organismos; en la tabla 7.3 se incluyen algunas definiciones útiles de este término. 


Tabla 7.3 Definiciones importantes relacionadas con la biósfera. 


e Biósfera Conjunto de las regiones de la Tierra que dan soporte a la vida, incluyendo la baja atmósfera, la 
superficie de la Tierra y los ambientes acuáticos. También se define como un sistema rico en circuitos de rea- 
limentación que vinculan a la vida con los aspectos abióticos del medio ambiente. 

+ Biomas Conjunto de ecosistemas relacionados (ver en seguida la definición de ecosistema). Los biomas te- 
rrestres incluyen: tundras, taigas, bosques templados, desiertos, praderas y bosques tropicales. Los principales 
biomas acuáticos son: pantanos de agua dulce, marismas y pantanos, lagos y ríos, estuarios, zonas intermarea- 
les, océanos costeros y océanos abiertos. 

e Ecosistemas Sistema de interacción de tamaño considerable compuesto de organismos vivos y de su ambien- 
te físico; es una agrupación de varias especies de plantas, animales y microorganismos que interactúan entre 
sí y con su entorno. 
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e Factores bióticos Son los organismos y sus productos (secreciones, desechos y restos). 

e Factores abióticos Incluyen lluvias (cantidad y distribución durante todo el año), temperatura (extremos de 
calor y frío, así como su promedio), luz, agua, viento, nutrientes químicos, salinidad, pH e incendios. El clima 
de una región implica su temperatura y su precipitación. El grado (alto o bajo) en que cada uno de estos fac- 
tores está o no presente afecta profundamente la capacidad de los organismos para sobrevivir. La diferencia 
de la respuesta a los factores ambientales, determina cuáles especies pueden (o no) ocupar una región deter- 
minada. A su vez, los organismos que sobreviven o no lo hacen, establecen la naturaleza de un ecosistema 
específico. Cada especie tiene un rango óptimo, una zona de tensión y límites de tolerancia respecto a cada 
factor abiótico. 

e Población Está compuesta por todos los miembros de una especie que viven en una zona determinada al 
mismo tiempo. Se trata de un grupo de mestizaje que se reproduce. 

e Habitat Ubicación dentro de un ecosistema donde una población realmente vive y prospera. El hábitat debe 
satisfacer las necesidades de los organismos, tales como alimento, agua, temperatura, oxígeno y minerales. Si 
las necesidades de la población no se satisfacen, ésta se moverá a un hábitat mejor. Varias poblaciones pueden 
compartir un hábitat; pero la competencia puede ser pequeña o inexistente ya que las diferentes poblaciones 
tienen nichos diferentes. 

+ Comunidad Unión coherente de poblaciones que viven en el mismo hábitat e interactúan unas con otras. 
Cada población exitosa dentro de una comunidad desempeña una función específica que contribuye al man- 
tenimiento de ésta. Las poblaciones dentro de una comunidad que utilicen los mismos recursos (la estructura 
gremial de la comunidad) a menudo presentan una intensa competencia. El conjunto de especies que emplean 
con éxito una cantidad delimitada de recursos se llama una comunidad unitaria. Las poblaciones en una co- 
munidad unitaria tienden a interactuar entre sí y no con las poblaciones en otras comunidades unitarias. 

e Nicho Cada población que funciona como un miembro de la comunidad en un hábitat concreto tiene un rol 
funcional específico llamado nicho. Un nicho ecológico es una descripción funcional del papel que desem- 
peña una especie en una comunidad (cómo obtiene alimentos, qué relación tiene con otras especies y los 
servicios que ofrece en su comunidad biológica). Algunas especies son especialistas y ocupan un nicho muy 
estrecho, mientras que otras son generalistas pues consumen una amplia variedad de alimentos y viven en una 
amplia gama de hábitats. 


7.3.1 Los hábitats de la vida: aire, tierra y agua 


Las diferencias climáticas asociadas a los diversos biomas determinan en gran medida dónde pueden vivir 
determinados tipos de organismos. A un nivel más fundamental, sin embargo, los tres estados de la mate- 
ria que componen los hábitats (sólido, líquido y gas) imponen limitaciones a los organismos y afectan su 
manera de vivir. 


7.3.1.1 Atmósfera 


Los componentes gaseosos en el aire proporcionan materias primas químicas importantes para la vida. El 
dióxido de carbono es, por supuesto, la fuente de carbono para la fotosíntesis. El nitrógeno, reducido por 
los organismos fijadores de nitrógeno, es un componente necesario de proteínas y ácidos nucleicos. La 
cantidad de vapor de agua en el aire (es decir, la humedad relativa) determina en gran medida las tasas de 
evaporación de la piel de una rana, o de los estomas de una planta, y así sucesivamente. Por lo tanto, los 
organismos que viven en hábitats con baja humedad relativa deben adaptarse para sobrevivir. Por último, 
si bien pensamos en la lluvia como algo benéfico para las plantas, también es cierto que las gotas de lluvia 
pueden remover la capa de cera que cubre las hojas, haciéndolas vulnerables a los contaminantes, patóge- 
nos y productos químicos. La lluvia también lixivia los nutrientes de las hojas y como resultado disminuye 
la productividad de la planta. Pero al mismo tiempo, las gotas de agua pueden contener fosfato, potasio, 
calcio y otros nutrientes esenciales disueltos. Por lo tanto, el daño potencial está asociado con un bien aún 
mayor. 


7.3.1.2 Tierra 


Muchas plantas y la mayoría de los animales adquieren agua y nutrientes minerales no gaseosos, directa o 
indirectamente del suelo. Sin los organismos vivos, el material que se conoce como suelo no existiría por- 
que es un producto de la interacción entre los organismos y la corteza de la Tierra. Las raices de las plantas, 
los mamíferos de madriguera, las lombrices de tierra y las hifas fúngicas habitan en el suelo y se encuentran 
en medio de las partículas del suelo, donde también hay aire y agua. 
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La quimica y la estructura del suelo determinan la cantidad y la disponibilidad de minerales y agua para 
los organismos. Por ejemplo, el pH del suelo determina si Ca”*, PO,,* y otros iones esenciales estan estre- 
chamente ligados a sus partículas o son libres de ser absorbidos por los organismos, o bien lixiviados en 
el escurrimiento del agua. Del mismo modo, las plantas tienden a adaptarse a un pH específico del suelo. 
El suelo es un ambiente restrictivo para la mayoría de los animales, ya que hay poca disponibilidad de ali- 
mento y de oxígeno, y el movimiento a través de la tierra densa, rocas, arena y restos orgánicos es difícil. 
Por otro lado, los animales de madriguera que se han adaptado a la vida subterránea son encontrados con 
mayor dificultad por los depredadores y aunque la superficie del suelo puede estar sujeta a temperaturas 
extremas, los seres vivos, incluso a unos pocos centímetros por debajo de la superficie están relativamente 
bien aislados tanto del calor como del frío. 


7.3.1.3 Agua 


En contraste con los organismos terrestres, cuyo soporte de vida viene del aire y del suelo, las formas de 
vida acuáticas obtienen alimento, agua, gases, soporte, protección contra temperaturas extremas y otras 
necesidades básicas del agua que los rodea. Algunas aguas contienen nutrientes y proporcionan alrededor 
de 15% o menos de la cantidad de oxígeno presente en el aire. La densidad del agua se encuentra entre la 
del aire y la del suelo, y hace que los cuerpos de plantas y animales floten tan eficazmente que se requieren 
menos estructuras para soportar su peso. En forma similar al suelo profundo, el agua modera la temperatura 
debido a su gran capacidad para absorber y retener el calor; por lo que las temperaturas extremas que hay 
en el aire no se encuentran en los océanos ni en los lagos. 

Las aguas muy profundas pueden ser frías (de hecho, cerca del punto de congelación) y, sin embargo, su 
inmutabilidad ha permitido que los organismos desarrollen enzimas que funcionan muy rápidamente a estas 
temperaturas. Por último, el agua por sí misma (un requisito fundamental para la vida) está disponible en 
cantidad ilimitada. 

Aunque existe vida animal, incluso en las oscuras y heladas profundidades de las grandes cuencas del 
océano, las plantas pueden sobrevivir sólo en la capa superior del agua, conocida como zona fótica, donde 
existe suficiente luz para la fotosíntesis. Dado que el agua refleja y absorbe la luz, incluso el agua de mar 
más limpia tiene una zona fótica de tan sólo unos 100 metros de profundidad. La mayoría de los animales 
que viven en aguas todavía más profundas son carnívoros que se alimentan de animales más pequeños que 
consumen fitoplancton en la zona fótica, o carroñeros que dependen de un suministro constante de cadáve- 
res de plantas y animales que son arrastrados desde la parte superior. 

Curiosamente, en los abismos del océano profundo existen verdaderos ecosistemas miniatura que no de- 
penden de la energía que llega desde la zona fótica. Algunas comunidades de gusanos de tubo gigantes, 
grandes almejas, cangrejos, algunos peces y otros animales se agrupan alrededor de las fuentes hidrotermales 
de aguas profundas o perforaciones en el fondo del mar donde emana agua sobrecalentada y cargada de mine- 
rales. La última fuente de alimento que sostiene a estas comunidades es la población de bacterias quimiolitó- 
trofas que oxidan sulfuro de hidrógeno u otros compuestos arrojados por estas fuentes con el fin de recolectar 
energía para construir sustancias orgánicas. Estas bacterias viven en simbiosis en los tejidos de los gusanos de 
tubo y en las branquias de las almejas, mientras que los cangrejos consumen directamente a los productores. 

Así, cada ambiente sostiene a una agrupación más o menos única de organismos que interactúan entre sí 
y con su entorno de una manera en que todo el grupo se perpetúa. En otras palabras, un ecosistema es un 
medio ambiente más las especies que soporta. Cada ecosistema está interconectado con los demás a través 
de ecotonos y de algunas especies que cruzan de un sistema a otro. Cada especie y ecosistema se mantiene 
dentro de ciertas fronteras determinadas por factores limitantes: 


a) Las condiciones bióticas y abióticas que cada especie no puede tolerar. 
b) La competencia con otras especies. 
c) Una o más barreras físicas. 


7.3.2 Niveles tróficos 


La estructura biótica es similar en todos los ecosistemas, e incluye tres categorías básicas de las relaciones 
organismo-alimento que interactúan formando una red alimenticia: 


e Productores 


e Consumidores 
e  Detrívoros y desintegradores 
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Los productores son organismos fotoautótrofos, como las plantas verdes y las bacterias que utilizan la 
fotosíntesis para producir glucosa y liberan dioxígeno como subproducto. Las plantas son capaces de fabri- 
car todas las moléculas más complejas que componen su estructura a partir de la glucosa y los nutrientes 
minerales como nitrógeno, fósforo y azufre que absorben del suelo o del agua. Conforme se produce esta 
conversión de sustancias inorgánicas a moléculas orgánicas, parte de la energía de la luz se almacena en los 
compuestos orgánicos como energía química. 

Todos los demás organismos, que son heterótrofos, deben consumir materia orgánica producida por au- 
tótrofos para obtener energía y nutrientes. De esta manera se pueden alimentar de plantas (herbívoros), de 
animales (carnívoros) o descomponer los restos de otros organismos y sus productos de desecho (desinte- 
gradores). Los herbívoros son los consumidores primarios, mientras que los carnívoros son consumidores 
secundarios o, incluso, pueden ser terciarios si se alimentan de otros consumidores. 

Los desintegradores, como muchos hongos y bacterias, obtienen energía rompiendo las moléculas com- 
plejas de los tejidos de plantas y animales muertos. Estos organismos en descomposición son esenciales 
para la salud de todos los ecosistemas, ya que recirculan nutrientes importantes. 

A pesar de su complejidad, las redes alimenticias siguen básicamente una misma serie de pasos o niveles: 
de los productores a los consumidores primarios, después a los consumidores secundarios, y así sucesiva- 
mente. Estos niveles de alimentación se denominan niveles tróficos. Todos los productores pertenecen al 
primer nivel trófico mientras que todos los consumidores primarios forman parte del segundo nivel trófico y 
así sucesivamente. Todas las relaciones de alimentación se pueden visualizar como un flujo de nutrientes y 
de energía a través de una serie de niveles tróficos. No hay más de tres o cuatro niveles tróficos discernibles 
en cualquier ecosistema. Por ejemplo, una cadena alimenticia típica en un ecosistema de campo podría ser: 


hierba —> cebra — león 


El mundo real, por supuesto, es más complicado que una simple cadena alimenticia. Mientras que mu- 
chos organismos se especializan en sus dietas, otros organismos no lo hacen. Los halcones no limitan su 
dieta a las serpientes, las serpientes se alimentan de otras cosas además de ratones, los ratones comen pasto, 
así como saltamontes, y así sucesivamente. Una representación más realista de quién se alimenta de quién 
se le llama red alimenticia (ver figura 7.4). 


Leopardo A 
León 


Impala 


Antílope 


Rinoceronte 


Especie de hierba 1 Especie de hierba 2 


Figura 7.4 Ejemplo de una red alimenticia. 
En las cadenas y redes alimenticias, la energía fluye a través de los niveles tróficos con menores cantida- 


des de energía al pasar de un nivel a otro (aproximadamente 10%). Eventualmente toda la energía se pierde, 
en gran parte en forma de calor. 
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7.3.3 Relaciones no alimenticias entre especies 


La estructura general de los ecosistemas esta dominada por las relaciones alimenticias. Sin embargo, di- 
ferentes poblaciones pueden interactuar de tal manera que una de ellas o ambas puedan beneficiarse de la 
interacción (cooperación), o que una o ambas pueden ser afectadas negativamente (competencia). 


7.3.3.1 Cooperación 


La cooperación ocurre cuando dos organismos se benefician mutuamente pero cualquiera de ellos puede 
sobrevivir por separado. Los tipos de interacciones positivas son: 


+ Comensalismo 
e  Sinergismo 

+ Mutualismo 

+ — Simbiosis 


A continuación estudiaremos cada una de ellas. 


7.3.3.1.1 Comensalismo 


El comensalismo es una relación en la cual un miembro claramente se beneficia, mientras que el otro apa- 
rentemente no es favorecido ni perjudicado. A menudo se produce cuando la población no afectada, en el 
curso de su crecimiento normal y de su metabolismo, modifica el hábitat de tal manera que otra población 
se beneficia ya que el hábitat transformado es más adecuado para sus necesidades. Por ejemplo, una epifita 
creciendo en un árbol obtiene un incremento en el suministro de luz mientras que el árbol no es afectado. 


7.3.3.1.2 Sinergismo 


En el sinergismo, ambas poblaciones se benefician de la relación, pero ésta no es obligatoria, ya que ambas 
poblaciones son capaces de sobrevivir por sí mismas en su ambiente natural. Por ejemplo, existen relacio- 
nes sinérgicas entre poblaciones de bacterias involucradas en el ciclo del nitrógeno. 


7.3.3.1.3 Mutualismo 


El mutualismo es una relación obligatoria entre dos poblaciones que beneficia a ambas. Este tipo de rela- 
ción requiere suficiente proximidad física y es altamente específica, ya que un miembro no puede ser re- 
emplazado por otra especie relacionada. Un ejemplo típico es el de las flores y los insectos: los insectos se 
benefician al obtener néctar de las flores, y las plantas lo hacen al ser polinizadas en el proceso. En algunos 
casos, la relación mutualista se ha vuelto tan cercana que las especies involucradas ya no son capaces de 
vivir solas. Por ejemplo, los líquenes comprenden dos organismos, un hongo y un alga; el hongo provee 
protección para el alga permitiéndole sobrevivir en hábitats secos donde no puede vivir por sí mismo, y el 
alga (un productor) provee alimento al hongo (heterótrofo). 


7.3.3.1.4 Simbiosis 


La simbiosis se refiere a la asociación íntima entre miembros de diferentes especies. El término no especi- 
fica un beneficio o daño mutuo, por lo que las relaciones simbióticas pueden incluir mutualismo, comen- 
salismo, o parasitismo. Las relaciones simbióticas a menudo implican cierto grado de coevolución de las 
parejas, definiendo en parte a sus características estructurales y de comportamiento. 


7.3.3.2 Competencia 


La competencia se produce cuando dos poblaciones utilizan los mismos recursos, ya sea el espacio o un nu- 
triente limitante. La competencia tiende a lograr la separación ecológica de las poblaciones estrechamente 
relacionadas; esto se conoce como principio de exclusión competitiva, el cual establece que dos especies 
no ocuparán el mismo nicho ni competirán por los mismos recursos en el mismo hábitat por mucho tiempo. 
Finalmente, una de ellas ganará una mayor parte de los recursos mientras que la otra migrará a una nueva 
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área, se extinguirá o cambiará su comportamiento o su fisiología, de manera que se reduzca al mínimo la 
competencia. Los tipos de competencia son: 


e Amensalismo 
e  Parasitismo 
e Depredación 


A continuación analizaremos estos tipos de competencia. 


7.3.3.2.1 Amensalismo 


Cuando una población produce una sustancia que inhibe a otra población, la relación se llama amensalismo. 
Una vez que un organismo establece su supervivencia en un hábitat, puede evitar que otras poblaciones 
sobrevivan en ese hábitat. 


7.3.3.2.2 Parasitismo 


En una relación de parasitismo, la población que se beneficia (el parásito), por lo general satisface sus 
requerimientos nutricionales de la población perjudicada (el huésped). La relación huésped-parásito se 
caracteriza por un período relativamente largo de contacto, que puede ser directamente fisico o metabólico. 
Normalmente, la relación es tan específica como con los virus, que son parásitos intracelulares obligados 
de poblaciones de bacterias, hongos, algas y protozoos o plantas y animales. 


7.3.3.2.3 Depredación 


Un depredador, en un sentido ecológico, es un organismo que se alimenta directamente de otro organismo 
vivo (la presa). La depredación es una influencia poderosa y compleja en el equilibrio de la población de las 
comunidades y un factor fundamental en la evolución y adaptación. 

Muchas especies de plantas y animales tienen productos químicos tóxicos, corazas y otras adaptaciones 
de defensa ingeniosas para protegerse de los competidores o de los depredadores. 

Tanto las interacciones positivas como las negativas pueden ocurrir incluso dentro de una sola población 
y éstas dependen de cada población. En general, las interacciones positivas aumentan la tasa de crecimiento 
de la población, mientras que las negativas tienen el efecto contrario. Con el aumento de la densidad de 
población, las interacciones positivas, teóricamente, aumentan la tasa de crecimiento hasta cierto límite 
asintótico. Por el contrario, las interacciones negativas disminuyen la tasa de crecimiento a medida que 
aumenta la densidad de población. 

Por lo general, las interacciones positivas predominan en la densidad de población baja y las negativas 
en las densidades de población altas. Como resultado, hay una densidad de población óptima para la tasa 
de crecimiento máximo. 


7.3.4 Sostenibilidad de ecosistemas 


Los ecosistemas cambian según se alteren las condiciones. Lo único que permite a los ecosistemas mante- 
ner una determinada composición de especies durante largos períodos es el equilibrio dinámico que involu- 
cra todas las relaciones dentro del sistema. Cada especie en un ecosistema existe como una población. Un 
ecosistema se mantiene estable durante un largo período si la población de cada especie permanece más o 
menos constante en tamaño y distribución geográfica. Esto significa que las tasas de reproducción se igua- 
lan por las tasas de mortalidad y, por tanto, se llega a un equilibrio. Hay varias leyes para la sostenibilidad 
de los ecosistemas: 


e Utilizar la luz solar como fuente de energía primaria (excepto en el océano profundo o ciertos hábi- 
tats subterráneos). 

e Se mantiene el tamaño de la población de consumidores de tal manera que el pastoreo excesivo no 
se produce. 

e Se mantiene la biodiversidad, por lo que el ecosistema puede ajustarse y adaptarse a varios cam- 
bios. 
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e Los ecosistemas varían mucho respecto a la eficiencia con la cual retienen ciertos materiales especí- 
ficos, tales como los elementos nutrientes esenciales. Los hábitats capaces de retener los nutrientes 
pueden sostener altas tasas de productividad. 


7.4 Ciclos biogeoquímicos 


Además de obtener energía de los alimentos, los organismos deben conseguir los nutrientes necesarios para 
construir los tejidos de su cuerpo. Para un crecimiento apropiado, la mayoría de los organismos requieren 
los siguientes elementos o nutrientes esenciales (elementos biogenéticos): 


e Nutrientes esenciales: C, H, O, N, S, P 
e Elementos menores: Mg, K, Na, halógenos 
e Elementos traza: B, Co, Cu, Mo, Ni, Se, Sn, V, Zn 


Aunque la energía y los nutrientes pasan de un organismo a otro dentro de las mismas moléculas com- 
plejas, sus rutas a través de los ecosistemas son muy diferentes: la energía fluye a través de éstos mediante 
su llegada constante desde el Sol, después pasa de un nivel trófico al siguiente, disipándose en el medio 
ambiente en forma de calor. Por otra parte, los elementos no se producen ni se destruyen, sino que se trans- 
fieren de un organismo a otro en circuitos cerrados llamados ciclos de nutrientes. Como la mayoría de estos 
ciclos implican el paso de los elementos a través de los organismos vivos y de la atmósfera, la hidrósfera y 
la litósfera, a menudo se les llaman ciclos biogeoquímicos. 

Aquellos elementos que son componentes esenciales de los organismos vivos normalmente están sujetos 
a los ciclos biogeoquímicos. Los principales componentes elementales de los seres vivos se ciclan más 
fuertemente mientras que los elementos menores lo hacen con menor intensidad. En términos de los ciclos 
biogeoquímicos, las formas químicas diferentes de un elemento particular, constituyen los llamados reser- 
vorios o depósitos. Al examinar el ciclo biogeoquímico de un elemento individual, se deben considerar sus 
reservorios globales y su tamaño, y si son o no reciclados activamente. 


7.4.1 Ciclo del agua 


En el ciclo del agua, la energia suministrada por el Sol provoca su evaporación de la superficie de los océa- 
nos o de la vegetación. El Sol también proporciona la energía que impulsa los sistemas meteorológicos y 
mueve el vapor de agua (nubes) de un lugar a otro. La precipitación se produce cuando el agua se condensa 
a partir de un estado gaseoso en la atmósfera y cae a la tierra. Por otra parte, la evaporación es el proceso 
inverso en el que el agua liquida se convierte en gas. Una vez que el agua se condensa, la gravedad se hace 
cargo y el agua llega al suelo. La gravedad continúa operando, ya sea arrastrando al agua al subsuelo (aguas 
subterráneas) o a través de la superficie (escorrentía), en cualquier caso el agua llega a los océanos o a los 
lagos. El agua congelada puede quedar atrapada en las regiones más frías de la Tierra (los polos, los glacia- 
res en las cumbres, etc.) en forma de nieve o hielo, y puede permanecer así durante períodos muy largos. 
En los lagos, lagunas y humedales, el agua está temporalmente atrapada. Los océanos son salados, ya que 
cualquier erosión de los minerales que se produzca mientras el agua corre hacia el océano aumentará el 
contenido mineral del agua; pero ésta no puede salir de los océanos, excepto por la evaporación, la cual deja 
los minerales atrás. Por lo tanto, las lluvias y las nevadas se componen de agua relativamente limpia, con la 
excepción de los contaminantes (como los ácidos) recolectados cuando el agua cae a través de la atmósfera. 
Los organismos desempeñan un papel importante en el ciclo del agua; la mayoría de ellos contienen una 
cantidad significativa de agua (hasta 90% de su peso corporal). Esta agua no se mantiene durante un largo 
período y sale rápidamente del organismo en la mayoría de los casos. Los animales y las plantas pierden 
agua por evaporación a través de la superficie de su cuerpo y mediante la evaporación de las estructuras de 
intercambio de gases (como los pulmones). En las plantas, el agua se introduce por las raíces y se traslada a 
los órganos de intercambio de gases (las hojas), donde se evapora rápidamente; esto se llama transpiración, 
y es responsable de gran parte del agua que entra en la atmósfera. Tanto en las plantas como en los animales, 
la respiración y la fotosíntesis participan en el ciclo del agua. 


AG’, K., Y E” en bioquímica 


Como se discutió en la sección 2.3, cuando un sistema de reacción no está en equilibrio, la tendencia 
a moverse hacia el equilibrio representa una fuerza motriz cuya magnitud puede expresarse como el 
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cambio de energía libre de la reacción AG. En condiciones normales (298 K = 25°C), cuando los reac- 
tivos y productos se encuentran inicialmente presentes en una concentración de 1 M, o bien para los 
gases a presión parcial de 101.3 kPa o 1 atm, la fuerza motriz del sistema hacia el equilibrio se define 
como el cambio en la energía libre estándar, AG”. De acuerdo a estas definiciones, el estado estándar 
para las reacciones que involucran a los iones de hidrógeno es [H*] = 1 M, o pH 0. La mayoría de las 
reacciones bioquímicas ocurren en soluciones acuosas bien amortiguadas (cerca de pH 7), tanto el 
pH y la concentración de agua (55.5 M) son esencialmente constantes. 

Para mayor comodidad en los cálculos, los bioquímicos definieron un estado estándar diferente 
en el cual la concentración de H* es 107 M (pH 7) y la de agua es de 55.5 M. Las constantes físicas 
basadas en el estado bioquímico estándar se llaman constantes estándar transformadas y se escriben 
como AG” o K a para distinguirlas de las constantes sin transformar utilizadas por los químicos y los 
físicos. Por convención, cuando el H,O o H’ son reactivos o productos, sus concentraciones no están 
incluidas, pero se incorporan a las constantes AG” y K^ 

Al igual que en la definición AG”, los bioquímicos definen el estado estándar de las reacciones de 
óxido-reducción a pH = 7, y expresan los potenciales de reducción como E”, el cual es el potencial 
de reducción estándar a pH = 7. Los valores de E”, representan la diferencia de potencial cuando el 
par conjugado redox, en una concentración de 1 M y pH =7, está conectado con el electrodo (pH = 
0) estándar de hidrógeno. Cuando el par conjugado 2H*/H, a pH 7 está conectado con el electrodo 
normal de hidrógeno (pH = 0), los electrones tienden a fluir desde el pH =7 hacia la celda estándar 
(pH = 0), la medida para el par 2H* /H, es -0.414 V (ver tabla 7.4). 

La energía proporcionada por el flujo espontáneo de electrones de una reacción (el cambio de ener- 
gía libre para la reacción de oxidación-reducción) es: 


AG" = -nFAE*” 


donde n representa el número de electrones transferidos en la reacción y F es la constante de Faraday 
(96.496 kJ / V mol de electrones). 


Tabla 7.4 Potenciales de reducción de algunas semirreacciones de importancia biológica (25°C, pH = 7). 


Semirreacción E” (V) 
%0,+2H'+2e >H,O 0.816 
Fet +e — Fe” 0.771 
NO, + 2H* + 2e > NO, + H,O 0.421 
S + 2H'+ 2e —> H,S -0.243 
2H*+2e — H,O(apH 7) -0.414 


7.4.2 Ciclo del hidrógeno 


El mayor depósito planetario de hidrógeno es el agua, que se recicla activamente por la fotosíntesis y la 
respiración, aunque no suele dar lugar al cambio o consumo del H,. En cambio, la reducción de CO, se 
produce por los electrones procedentes directamente del H,S, de otros compuestos orgánicos de bajo peso 
molecular (por anoxifotobacterias), o del H,O (por los otros organismos fotosintéticos). En la respiración, 
los electrones de los compuestos orgánicos reducidos pasan a lo largo de la cadena respiratoria y en última 
instancia, reducen el dioxígeno a agua. 

El H, libre gaseoso es producido biológicamente durante fermentaciones anaerobias y también como un 
subproducto de la fotosíntesis, junto con la fijación de nitrógeno por las cianobacterias y las asociaciones 
simbióticas de las leguminosas rhizobium. La mayoría del H, producido se utiliza de forma anaerobia para 
reducir NO,, SO,?, Fe(III) y Mn(IV) o para generar CH, Cuando el H, se eleva a través de suelos o sedi- 
mentos oxigenados, se metaboliza oxidándose a H,O y sólo una pequeña parte es probable que escape a la 
atmósfera. 

La utilización aerobia del H, se lleva a cabo por las bacterias facultativas quimiolitótrofas de hidrógeno 
de acuerdo a la siguiente reacción: 

GEL 20,47 CO, > [CH,O] + 5 HO. (7.1) 


28) 2(8) 28) 


La parte de la fórmula que está entre corchetes representa el material celular. Las bacterias más eficientes 
que consumen hidrógeno pertenecen al género alcaligens. 
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Ejemplo 7.1 Determine los agentes oxidantes y reductores en la reacción (7.1). 
Respuesta: 
Analizando el cambio en los números de oxidación: 


+1 +1 


H,— H,O + [CH,O] El hidrógeno pierde electrones; por lo tanto es un agente reductor. 


El oxígeno gana electrones; es un agente oxidante 


CO,— [CH,O] El carbono gana electrones; es un agente oxidante. 


Un aspecto significativo del reciclado de hidrógeno es la transferencia de hidrógeno interespecies, en la 
que intervienen microorganismos con capacidades metabólicas diferentes que se complementan entre sí en 
cuanto a los factores nutricionales (un fenómeno llamado sintrofismo). Los ejemplos incluyen el compo- 
nente fermentativo y metanogénico de la asociación methanobacillus omelianskii, así como la transferencia 
entre los metanógenos y los reductores de sulfato. 


7.4.3 Ciclo del carbono 


El depósito de carbono que se recicla más activamente es el CO, atmosférico (que constituye 0.034% de la 
atmósfera). El dióxido de carbono se disuelve fácilmente en agua y se encuentra en equilibrio directo con 
las formas inorgánicas disueltas de carbono (H,CO,, HCO, y CO,*, véase la sección 6.2.1.3). Una vez allí, 
se puede precipitar como una roca sólida conocida como carbonato de calcio o piedra caliza. Las algas y 
los corales fomentan esta reacción y construyen arrecifes de piedra caliza en el proceso, pero una porción 
mucho mayor en las profundidades del mar sólo se equilibra a la lenta velocidad de la circulación vertical 
del agua de mar. El carbono en la piedra caliza y otros sedimentos sólo puede ser liberado a la atmósfera 
cuando son suducidos y llevados a los volcanes, o cuando son empujados a la superficie y se erosionan 
lentamente. 

Desde una perspectiva biológica, los eventos clave de este ciclo son las reacciones complementarias de 
respiración y fotosíntesis. La respiración toma los carbohidratos y el oxígeno y los combina para producir 
dióxido de carbono, agua y energía. La fotosíntesis toma dióxido de carbono y agua y produce carbohidra- 
tos y oxígeno. Las salidas de la respiración son las entradas de la fotosíntesis, mientras que las salidas de la 
fotosíntesis son las entradas de la respiración, como se muestra en la figura 7.5. 


(CH20), + Or 
Respiracion Fotosintesis 
nCO, + H20 + energía 
Figura 7.5 El ciclo respiración-fotosíntesis. 


Si la glucosa se utiliza como sustrato para la respiración, la reacción es la siguiente 
E¿E¿0,+60 y > BOL, HBO y AG” = - 2,834 kJ/mol (7.2) 


Las reacciones también son complementarias en la forma en que operan con la energía. La fotosíntesis 
toma la energía del Sol y la almacena en los enlaces carbono-carbono de los carbohidratos, la respiración 
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libera esa energía. Tanto las plantas como los animales llevan a cabo la respiración, pero sólo las plantas (y 
otros productores) pueden llevar a cabo la fotosíntesis. 

Luego, las plantas toman el dióxido de carbono y lo convierten en carbohidratos. Este carbono en las 
plantas tiene tres destinos posibles: liberarse a la atmósfera por la planta a través de la respiración, ser co- 
mido por un animal, o estar presente en la planta cuando ésta muere. Los animales obtienen todo el carbono 
de los alimentos, en última instancia, de las plantas (autótrofos). En el animal, el carbono también tiene los 
mismos tres posibles destinos. El carbono de las plantas o animales que se libera a la atmósfera por la res- 
piración será absorbido por una planta en la fotosíntesis o se disolverá en los océanos. La materia orgánica 
muerta como el humus y los sedimentos orgánicos también es carbono reciclado activamente; entonces 
pueden ocurrir dos cosas: ser respirado por los detrívoros y liberado a la atmósfera, o ser enterrado intacto 
y en última instancia formar carbón, petróleo o gas natural; por ejemplo, los combustibles fósiles (véase la 
figura 7.6). 


Fotosíntesis 


CA 


Figura 7.6 El ciclo del carbono. 


La velocidad natural del ciclo del carbono en los océanos y en la tierra se encuentran prácticamente en 
un estado de equilibrio, es decir, la rapidez de circulación del carbono entre la atmósfera y los árboles; o 
entre las algas y el carbono inorgánico disuelto en el océano no cambia considerablemente de un año a otro 
y tienden a compensarse entre sí. Sin embargo, las actividades humanas han introducido recientemente los 
cambios que se abordarán en el capítulo 8. 


Ejemplo 7.2 


a) Escriba las semirreacciones de reducción y oxidación que se llevan a cabo en el proceso de la res 
piración: 


C,H,,0, + 60, > 6CO, + 6H,O 


b) Determine el número de electrones transferidos en esta reacción. 


Respuesta: 
a) Analizando el cambio en los números de oxidación, el carbono cambia de 


0 => +4 
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C.H,,0, wc CO, 


Ésta es la semirreacción de oxidación, la cual puede ser balanceada en medio ácido: 
6H,O + C¿H,,0¿— 6C0,+24H" + 24e 
La semirreacción de reducción es: 
O, > H,O 
El oxígeno cambia de 0 a -2. La semirreacción de reducción se balancea de la siguiente manera: 
4e + 4H* + O, > 2H,O 
Para balancear el número de electrones esta reacción se multiplica por 6 y: 
24 e +24 H* +60, > 12 H,O 

Sumando las semirreacciones: 

C¿H,,O¿ + 60, — 6CO, + 6H,O 


b) El número de electrones transferidos es 24. 


Ésta es una reacción global. Los electrones son transferidos en parejas o individualmente en una 
serie de reacciones llamadas vías o rutas metabólicas. En la respiración, las vías metabólicas son: la 
glucólisis, el ciclo del ácido cítrico, la transferencia de electrones y la fosforilación oxidativa. 


7.4.4 Ciclo del oxígeno 


El ciclo del carbono también describe al ciclo del oxígeno, ya que estos átomos se combinan a menudo. El 
oxígeno está presente en el dióxido de carbono, en los carbohidratos, en el agua, y como una molécula de 
dos átomos de oxígeno; es liberado a la atmósfera por los autótrofos durante la fotosíntesis y, por lo tanto, es 
captado por los autótrofos y heterótrofos durante la respiración. De hecho, todo el oxígeno en la atmósfera 
es biogénico; es decir, que fue liberado del agua a través de la fotosíntesis por autótrofos. Les tomó cerca de 
2 mil millones de años a los autótrofos (principalmente cianobacterias) elevar el contenido de oxígeno de la 
atmósfera a 21% que hoy está presente, lo que abrió la puerta a organismos complejos como los animales 
multicelulares, los cuales necesitan mucho oxígeno. 

El oxígeno que se encuentra combinado con Fe y Mn, y en los sulfatos disueltos y sedimentarios, excede 
varias veces el oxígeno presente en la atmósfera. Estos depósitos minerales de oxígeno (incluidos los carbo- 
natos) participan en alguna medida en el ciclo de oxígeno pero, debido a su gran masa combinada, su tasa de 
recirculación es despreciable. El oxígeno atmosférico y el oxígeno disuelto en CO, y H,O son los depósitos 
más importantes de oxígeno que se recicla activamente. El oxígeno en la materia orgánica viva y muerta, 
así como los nitratos, constituyen depósitos relativamente pequeños pero reciclados activamente. 

La presencia o ausencia de oxígeno molecular en un determinado hábitat es crucial para determinar el 
tipo de actividades metabólicas que pueden ocurrir allí. El oxígeno es inhibitorio para los anaerobios estric- 
tos. Los anaerobios facultativos pueden obtener más energía a partir de sustratos orgánicos mediante el uso 
de oxígeno como receptor terminal de electrones que a través del metabolismo fermentativo. 

El oxígeno sirve como aceptor final de electrones no sólo en la degradación de materia orgánica, sino 
también en la oxidación de productos químicos inorgánicos reducidos utilizados como fuente de energía 
por quimiolitótrofos. El agotamiento de oxígeno en un ambiente inicia la reducción de nitrato, sulfato, iones 
hierro y especies oxidadas de manganeso. Si tales aceptores de electrones no están disponibles o se agotan, 
el metabolismo fermentativo y metanógeno, que implica la reducción de CO,, se convierten en las únicas 
opciones. 

A los elementos biogénicos diferentes al carbono, hidrógeno y oxígeno se les conoce a menudo como 
nutrientes minerales; éstos incluyen al nitrógeno, al azufre y al fósforo, y son absorbidos generalmente por 
autótrofos y fotoheterótrofos en forma de sales minerales. Los elementos biogénicos, tales como nitrógeno, 
azufre, hierro y manganeso, existen en la ecosfera en varios estados de oxidación estables y tienden a ser 
reciclados en procesos redox complejos. Algunos elementos como el fósforo, el calcio y el silicio exis- 
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ten en los compuestos en un único estado de oxidación estable y tienen ciclos relativamente simples que 
comprenden la disolución y la incorporación a la materia orgánica, balanceados por la mineralización y la 
sedimentación. 


7.4.5 Ciclo del nitrógeno 


El nitrógeno existe en numerosos estados de oxidación que van de -3 (como en el amoniaco) a +5 (como en 
el nitrato). Es un componente de aminoácidos, ácidos nucleicos, aminoazúcares y sus polímeros. Un gran 
depósito de nitrógeno que se recicla lentamente (aprox. 3,8 x 10" toneladas) es el gas N, contenido en la 
atmósfera. Los iones de nitrógeno inorgánico (por ejemplo amonio, nitritos y nitratos) se presentan como 
sales muy solubles en agua y, por consiguiente, se propagan a lo largo de los ecosistemas en medios acuo- 
sos diluidos. La materia orgánica viva y muerta también proporciona depósitos de nitrógeno relativamente 
pequeños y que se recicla activamente. 

El ciclo biogeoquímico del nitrógeno depende en gran medida de la actividad microbiana. Las diversas 
transformaciones del nitrógeno ocasionan su circulación desde la atmósfera a través de los hábitats terres- 
tres y acuáticos. Estos movimientos a través de la biosfera determinan en gran medida la productividad 
ecológica de los diferentes hábitats (véase la figura 7.7). 


Figura 7.7 El ciclo del nitrógeno. 


Los procesos clave en el ciclo del nitrógeno incluyen: 


a) Fijación. 

b) Amonificación. 

c) Nitrificación. 

d) Reducción de nitrato/desnitrificación. 


7.4.5.1 Fijación 


El nitrógeno gaseoso puede ser absorbido de la atmósfera (es decir, fijado) en dos formas básicas. En la 
primera, los rayos proporcionan la energía suficiente para oxidar al nitrógeno y generar nitratos, mientras 
que la segunda es la fijación biológica del nitrógeno molecular, la cual se lleva a cabo por varios tipos de 
bacterias: las que se encuentran de forma libre en el suelo y las que forman asociaciones simbióticas mutua- 
listas con las raíces de las plantas de frijol y otras leguminosas (rizobios); y las cianobacterias fotosintéticas 
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(algas verde-azules), que se encuentran comúnmente en el agua. Todos estos fijan el nitrógeno, de acuerdo 
a la siguiente reacción: 


No; + 8H*+ 8e > 2NH,,.+H,,. AG” = + 630 kJ/mol (7.3) 


3(8) 2(8) 


La nitrogenasa es una enzima compleja responsable de la fijación del nitrógeno. Este proceso requiere no 
sólo nitrogenasa, sino también energía la cual se puede obtener de la conversión de energía luminosa por 
fotoautótrofos (como las cianobacterias) o por la respiración de los heterótrofos (como azobacter). En este 
último caso, la fijación de nitrógeno está limitada por la disponibilidad de sustratos orgánicos. 

En los hábitats terrestres de fijación simbiótica del nitrógeno por rhizobia se considera como la mayor 
contribución de nitrógeno al suelo. Por ejemplo, la rhizobia asociada con un campo de alfalfa puede fijar 
hasta 300 kg de N/ha/año, en comparación con una tasa de 0.5 a 2.5 kg de N/ha/año para las especies de 
azotobacter independientes. 

En los hábitats acuáticos las cianobacterias son las principales fijadoras de nitrógeno. Las tasas de fijación 
de nitrógeno por estas cianobacterias son generalmente de uno o dos órdenes de magnitud superiores a las 
obtenidas por bacterias del suelo no fotosintéticas de vida libre. En condiciones favorables, las cianobacte- 
rias pueden fijar hasta 1 600 kg de N/ha/año en un campo de arroz. 

La fijación de nitrógeno también se produce en el tracto digestivo de algunos animales como las termitas. 
En los organismos que consumen principalmente celulosa libre de nitrógeno, ésta es especialmente impor- 
tante para la formación de proteínas. El amoníaco es asimilado en aminoácidos que luego se polimerizan 
para formar proteínas. 


7.4.5.2 Amonificación 


Se trata de un proceso en el que el nitrógeno orgánico se convierte en amoníaco. El nitrógeno en la materia 
orgánica viva y muerta se produce predominantemente en la forma reducida amino. Una reacción típica de 
amonificación es: 


NH,-CO-NH, + H,O > 2NH, + CO (7.4) 


28) 


Parte del amoníaco producido es liberado de ambientes alcalinos a la atmósfera, donde es relativamente 
inaccesible a los sistemas biológicos. Esta forma de nitrógeno (y otras en la atmósfera) está sujeta a trans- 
formaciones químicas y fotoquímicas, después de lo cual pueden ser devueltos a la litósfera y a la hidros- 
fera a través de su deposición. 

Numerosas plantas y microorganismos pueden asimilar los iones de amonio incorporándolos a aminoá- 
cidos y otras sustancias bioquímicas que contienen nitrógeno. Los animales adquieren la totalidad de sus 
aminoácidos cuando comen plantas u otros animales. Cuando las plantas o los animales mueren o liberan 
desechos el nitrógeno se devuelve a la tierra. Las formas habituales en las que el nitrógeno regresa a la tierra 
en los desechos animales o productos de los desintegradores, son el amoníaco, la urea o el ácido úrico. 


7.4.5.3 Nitrificación 
En la nitrificación, los iones de amoníaco o de amonio se oxidan a ¡ones nitrito y después a ¡ones nitrato: 
NH," + 3/20, > NO; +2H"+H,O,, AG" = - 277.2 kJ/mol (7.5) 
NO; + %20, > NO, AG" = - 71.4 kJ/mol (7.6) 


Ejemplo 7.3. Determine lo siguiente: 


Las semirreacciones en la ecuación 7.5. 

El número de electrones transferidos. 

AE” de la reacción. 

E” para la oxidación de NH,'con base en la información de la tabla. 


NH," +40, > NO; +2 H* +10, AG* = - 277.2 kJ/mol 


Respuesta: 
a) 2H,0 + NH,* > NO, + 8H* + 6e 


6e + 6H’ + 1.50, > 3H,O 
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AG” = -n F AE” 


AE” =-AG°/ n F 


AE” = - 277.2 kJ/mol/-6 (96.496 kJ/V mol) 


AE°= 0.478 V 
d) De acuerdo a la tabla 7.4: 
%2 O, +2 H* +2 e — H,O E” = 0.816 V 
AB E T E? ed 


E” =AEY +E” 
ox red 


E” =0.478 + 0.816 = 1.29 V 


La nitrificación parece limitarse a unas cuantas bacterias autótrofas. El género dominante que es capaz de 
oxidar el amoníaco a nitrito en los suelos es el nitrosomonas y el género dominante capaz de oxidar el nitri- 
to en nitrato es el nitrobacter. Normalmente, los dos procesos están estrechamente relacionados y no existe 
acumulación de nitrito. Las bacterias nitrificantes son quimiolitótrofas que utilizan la energía derivada de 
la nitrificación para asimilar CO,. 

La nitrificación es especialmente importante en los suelos debido a que la transformación de amonio en 
iones de nitrito y de nitrato resulta en un cambio de carga de positiva a negativa. Como se discutió en el 
capítulo 5, los iones con carga positiva tienden a estar rodeados por las partículas de arcilla con carga ne- 
gativa en el suelo, pero los iones con carga negativa migran libremente en el agua del suelo. Este proceso 
de movilización resulta en una transferencia neta de nitrógeno en los hábitats del suelo. La mayoría de las 
plantas pueden absorber nitrato y convertirlo en aminoácidos. Los nitritos y nitratos pueden filtrarse fácil- 
mente de la columna del suelo al agua subterránea, lo que representa una pérdida de nitrógeno fijado del 
suelo que las plantas requieren para la producción de biomasa. 


7.4.5.4 Reducción de nitratos y desnitrificación 


Un grupo heterogéneo de microorganismos, incluyendo muchas especies de bacterias, hongos y especies 
de algas son capaces de la reducción asimilativa de nitrato, un proceso que reduce el nitrato y el nitrito a 
amoníaco, el cual puede ser posteriormente incorporado en aminoácidos. 

Los reductores desnitrificantes de nitrato como los paracoccus desnitrificans, thiobacillus desnitrificans, 
y diversas pseudomonas siguen una trayectoria de reducción más completa, convirtiendo el nitrato a través 
de nitrito a Óxido nítrico, Óxido nitroso y, por último, a nitrógeno molecular: 


NO, > NO, >NO>N,0> N, (7.7) 


Ejemplo 7.4 


Determine el número de oxidación del nitrógeno en cada especie de la secuencia 7.7. 


NO, > NO, > NO > N,O > N, 


Respuesta: 
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Los principales géneros desnitrificantes en el suelo son los pseudomonas y alkaligens. Simultáneamente 
a la desnitrificación se lleva a cabo la oxidación de materia orgánica. La utilización de la glucosa a través 
de la reducción de nitratos por las pseudomonas desnitrificans se puede escribir como: 


5/6C,H,,0, + 4NO, + 4H" > 5C0O,,,, + 7H,O,, + 2N», (7.8) 


2(8) 


La desnitrificación se produce normalmente en condiciones estrictamente anaerobias o en bajas presiones 
parciales de oxígeno. 

Existe una zonificación espacial de los ciclos ya que diferentes condiciones ambientales favorecen pro- 
cesos específicos del ciclo del nitrógeno. La fijación de nitrógeno se produce tanto en la superficie como en 
los hábitats del subsuelo; mientras que la nitrificación se produce exclusivamente en ambientes aerobios, la 
desnitrificación predomina en los suelos anegados y sedimentos acuáticos anaerobios. En un determinado 
hábitat, el ciclo del nitrógeno también presenta fluctuaciones estacionales, ya que las cianobacterias flore- 
cen durante la primavera y el otoño, y en consecuencia la tasa de fijación de nitrógeno aumenta en hábitats 
acuáticos. 


7.4.6 Ciclo del azufre 


El azufre, un elemento reactivo con estados de oxidación estables desde -2 hasta +6, es uno de los diez 
elementos más abundantes en la corteza de la Tierra. En los organismos vivos, el azufre se encuentra prin- 
cipalmente como grupos sulfhidrilo en aminoácidos y sus polímeros. En una concentración aproximada 
promedio de 520 ppm, rara vez se convierte en un nutriente limitante. 

En su estado completamente oxidado, el azufre existe en forma de sulfato. El sulfato es el segundo anión 
más abundante en el agua de mar, y el SO?” representa un gran depósito de azufre que se recicla lentamente 
en ambientes marinos. 

La materia orgánica viva y muerta constituye un depósito de azufre más pequeño y que se recicla rápida- 
mente. Los depósitos de azufre, en su mayoría inerte, incluyen sulfuros de metal en las rocas, depósitos de 
azufre elemental y combustibles fósiles. 

En el suelo, 90% del azufre presente es orgánico, 50% son enlaces C-O-S (ésteres de sulfato), 20% son 
aminoácidos, y 20% están presentes como diferentes compuestos de azufre (véase la figura 7.8). 


Figura 7.8 El ciclo del azufre. 


7.4.6.1 Mineralización del azufre 


La descomposición de organosulfurados en los suelos y sedimentos produce mercaptanos y H,S. Análogo 
a la amonificación, este proceso se conoce como desulfuración. Así que, como sucede con el nitrógeno, 
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estos compuestos orgánicos de azufre son devueltos a la tierra o al agua después de que las plantas mueren 
o son consumidas por los animales. Como ejemplo, considere la degradación de la cisteína mostrada en la 
figura 7.9. 


HS-CH,-CHNH,-CO,H (cisteína) 
y 
NH, + HS-CH,-CO-CO,H (B-ácido mercaptopirúvico) 
y 


H,S + CH,-CO-C,H (ácido pirúvico) 


Figura 7.9 Degradación de la cisteína. 


El HS y NH, se liberan a la atmósfera, contribuyendo al olor característico asociado a la putrefacción. 

En el medio marino, un producto principal de la descomposición de los organosulfurados es el dimetilsul- 
furo (DMS). Este producto se origina del dimetilsulfoniopropionato, un metabolito importante de las algas 
marinas que pude ser un factor en la osmorregulación. El DMS volátil escapa de los océanos; de acuerdo 
con algunas estimaciones, 90% del flujo total de azufre en el medio marino a la atmósfera se produce en 
forma de DMS. Otro producto importante es el H,S. Una vez que se escapan a la atmósfera, el DMS, el 
H,S y los mercaptanos sufren reacciones fotooxidativas que en última instancia producen sulfatos. El H,S 
también reacciona directamente con O, en la atmósfera. 

Si el HS no escapa a la atmósfera, pueden estar sujetos a la oxidación microbiana en condiciones aero- 
bias. Alternativamente, puede sufrir oxidación fotótrofa en condiciones anaerobias, donde el sulfato y el 
azufre elemental servirían como receptores de electrones, mientras que los sustratos orgánicos se oxidan. 


7.4.6.2 Oxidación de sulfuro y del azufre elemental 


En presencia de oxígeno, los compuestos reducidos de azufre pueden apoyar el metabolismo microbiano 
quimiolitótrofo. Algunos ejemplos se dan a continuación. 

Beggiatoa, thioploca, thiothrix y la termofílica thermothrix son bacterias filamentosas, microaerófilas 
capaces de oxidar el H,S de acuerdo con la reacción: 


HS q + ZO) > So + H,Op AG” = - 210.4 kJ/mol (7.9) 


Otras thiobacillus producen sulfato por la oxidación de azufre elemental y otros compuestos inorgánicos 
de azufre: 


Sy + 3/20, +H,O, >H,SO, AG” = - 629.2 kJ/mol (7.10) 


Las thiobacillus son acidófilas (crecen bien a pH 2-3). Son quimiolitótrofas obligadas que obtienen su 
energía exclusivamente a partir de la oxidación del azufre inorgánico y su fuente de carbono proviene de la 
reducción de dióxido de carbono. La mayoría de las thiobacillus son aerobias obligadas, por lo que requie- 
ren O, para la oxidación de los compuestos de azufre inorgánicos. 

Las thiobacillus desnitrificans, sin embargo, pueden utilizar los iones nitrato como aceptores terminales 
de electrones en la oxidación de compuestos inorgánicos de azufre: 


5S,, + 6NO, + 2H,O, >5S0,? + 3N,,,, + 4H" (7.11) 


La oxidación de azufre produce grandes cantidades de H,SO,. La acidificación resultante puede conducir 
a la solubilización del fósforo y otros nutrientes minerales en los suelos con un efecto en general benéfico 
para ambos, microorganismos y plantas. 

El sulfuro de hidrógeno también está sujeto a la oxidación fototrófica en ambientes anaerobios. Las bacte- 
rias fotosintéticas de azufre: las chromatiaceae, ectothiorhodospiraceae y chlorobiaceae pueden fotoreducir 
CO,, a la vez que oxidan H,S a S, en una sorprendente analogía con la fotosíntesis de los eucariontes: 

CO, t HS > [carbohidrato] + So (7.12) 


2(8) 
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La fijación quimioautótrofa de CO, relacionada con esta actividad, sólo contribuye mínimamente al ciclo 
del carbono en la mayoría de los ecosistemas. Notables excepciones a esto incluyen ecosistemas de fuentes 
hidrotermales en aguas profundas, donde toda la comunidad está sostenida por la oxidación quimioautótrofa 
del azufre reducido, principalmente por los beggiatoa, thiomicropira y otros oxidantes del azufre. En otros 
entornos, la generación de minerales reducidos utilizados en la producción quimiolitótrofa está directamente 
ligada a la oxidación de la materia orgánica producida durante la fotosíntesis. Por lo tanto, la producción pri- 
maria sostenible es impensable sin el aporte de la energía solar, incluso en el caso de los quimiolitótrofos. 


7.4.6.3 Sulfato disimilativo o reducción del azufre 


Los microorganismos reductores de azufre y de sulfatos constituyen un grupo grande y diverso que es es- 
trictamente anaerobio. La mayoría son eubacterias, pero también se han descrito varias arqueas que reducen 
el azufre. 

La analogía entre el H,O y H,S en la fototrofía oxigénica y la anaerobia, respectivamente, se ha señalado 
anteriormente. El azufre elemental puede utilizarse en los procesos respiratorios. Las desulfuromonas ace- 
toxidans crecen en acetato, reduciendo de forma anaerobia cantidades estequiométricas de S a H,S: 


CH,COOH + 2H,0,, + 4S, >2C0,,, + 4H,S,,,  AG”=- 23.9 kJ/mol (7.13) 


Éstas se encuentran en sedimentos anaerobios ricos en sulfuro y azufre elemental, y viven sintróficamente 
con las bacterias verdes fotótrofas de azufre (chlorobiaceae) que fotooxidan H,S a S y excretan azufre de 
forma extracelular. Las desulfuromonas regeneran H,S por la respiración de azufre, utilizando (al menos en 
parte) la materia orgánica que liberan las células chlorobium. 

Desde ambientes hidrotermales submarinos, las arqueas anaerobias termófilas son capaces de realizar la 
respiración de azufre con el gas hidrógeno: 


Hyg T So > HS, (7.14) 


Cuando las bacterias anaerobias obligadas llevan a cabo la reducción disimilativa de sulfato, se les conoce 
como reductoras de sulfato o sulfidógenas. Los géneros tradicionales de reductoras de sulfato son los desulfo- 
vibrio y los desulfotomaculum. La reducción del sulfato resulta en la producción de sulfuro de hidrógeno: 


4H ¿y + SO => H,S p +2H,0, + 20H (7.15) 


Los hábitats típicos son sedimentos anóxicos o aguas profundas de agua dulce, marina, o hipersalina; las 
especies termófilas se encuentran en las aguas termales en las fuentes hidrotermales submarinos. 

En los suelos que se convierten en deficientes de oxigeno, por lo general como resultado de las inun- 
daciones, el nivel de sulfuro se incrementará hasta concentraciones relativamente altas. La formación de 
sulfuro por la reducción de sulfatos en la naturaleza se favorece en suelos cálidos, húmedos, o saturados 
con agua con un pH superior a 6. La acumulación de sulfuro puede ser particularmente pronunciada en las 
zonas salinas ricas en sulfatos en las cuales las excreciones de las plantas (la liberación de compuestos de 
carbono, por ejemplo) sirven como fuente de carbono oxidable, además del hidrógeno. Por lo tanto, al igual 
que en la desnitrificación, una fuente de carbono oxidable sirve como donador de electrones, mientras que 
el sulfato sirve como receptor de electrones. 

Sólo algunos compuestos pueden servir como donadores de electrones para la reducción de sulfatos. Los 
más comunes son el piruvato, el lactato y el hidrógeno molecular. La reducción del sulfato es inhibida por 
el oxígeno, el nitrato y los iones férricos y su velocidad está limitada por el carbono. Algunas bacterias son 
quimiolitótrofas facultativas, ya que pueden crecer como mixótrofas en acetato, CO, y H,. 

La producción, incluso de pequeñas cantidades de sulfuro de hidrógeno por los reductores de sulfato, 
puede tener un marcado efecto en las poblaciones dentro de un hábitat. Dado que es muy tóxico para los 
organismos aerobios debido a su afinidad por el Fe en los citocromos, el sulfuro de hidrógeno puede matar, 
por ejemplo, a los nemátodos y a las plantas. 


7.4.6.4 Reducción asimilativa de sulfato o inmovilización del azufre 


A diferencia de los reductores disimilativos de sulfato especializados, muchos organismos (incluyendo a los 
seres humanos) son capaces de la reducción de sulfato asimilativa. Este proceso, que requiere energía quí- 
mica en forma de ATP y una serie de reacciones de transferencia, puede ocurrir de manera aerobia o anaero- 
bia. Además, produce bajas concentraciones de sulfuro de hidrógeno que son inmediatamente incorporadas 
en compuestos orgánicos. Muchos microbios, plantas y animales tienen esta capacidad metabólica. 
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7.4.7 Ciclo del fosforo 


El fósforo es esencial para todos los seres vivos. Dentro de los sistemas biológicos, la forma más abundante 
de fósforo se encuentra en los enlaces diéster del fosfato que forman en los ácidos nucleicos. El fosfato 
es una parte indispensable de la molécula de ATP. La hidrólisis de fosfato de ATP a ADP forma la base de 
la mayoría de las reacciones de transferencia de energía en los sistemas biológicos. Los fosfolípidos y los 
azúcares con grupos fosfato son componentes de todas las células vivas. 

Sin embargo, el fósforo no es abundante en la biosfera y a menudo limita el crecimiento microbiano. La 
disponibilidad de este elemento está restringida por su tendencia a precipitar en la presencia de iones de me- 
tales polivalentes desde un pH neutro hasta alcalino. En los sedimentos marinos y otros hábitats acuáticos, 
se producen grandes depósitos de fosfato que se reciclan lentamente, mientras que los pequeños depósitos 
que se reciclan activamente comprenden al fosfato disuelto en suelos y aguas, así como el fosfato en la 
materia orgánica viva y muerta. Un depósito en gran medida inerte es la roca fosfórica, como la apatita: 
Ca.(PO,),(OH, F, Cl). 

El reciclado microbiano del fósforo no altera su estado de oxidación. La mayoría de las transformaciones 
de fósforo mediadas por microorganismos pueden ser vistas como transferencias de fosfato inorgánica a 
orgánica o como transferencias de fosfato de formas insolubles e inmovilizadas a compuestos solubles o 
móviles. Varios microorganismos han evolucionado los sistemas de transporte para la adquisición regulada 
de fosfato del medio ambiente. 

En muchos hábitats los fosfatos están combinados con el calcio, lo que los hace insolubles y por lo tanto 
hace que no estén disponibles para las plantas y muchos microorganismos. Sin embargo, algunos micro- 
organismos heterótrofos pueden solubilizar los fosfatos de estas fuentes. El mecanismo de solubilización 
de fosfato normalmente se lleva a cabo a través de la producción de ácidos orgánicos. Algunos microorga- 
nismos quimiolitótrófos como los nitrosomonas y thiobacillus movilizan fosfatos inorgánicos mediante la 
producción de ácidos nítrico y sulfúrico, respectivamente. El fosfato también existe dentro de los suelos 
como sales insolubles de hierro, magnesio o aluminio. 

La solubilización de fosfato férrico insoluble puede ocurrir cuando los microorganismos reducen de ión 
férrico a ión ferroso en condiciones anaerobias. 

Las plantas y los microorganismos pueden absorber fácilmente las formas solubles de fosfato inorgánico 
y asimilarlas en fosfato orgánico. Los heterótrofos (animales) obtienen su fósforo de las plantas que comen; 
aunque un tipo de heterótrofos, los hongos, sobresalen por absorber fósforo y pueden formar relaciones 
simbióticas mutualistas con las raíces de las plantas. Estas relaciones se llaman micorrhizae; la planta ob- 
tiene fosfato de los hongos y le da al hongo azúcares a cambio. Los animales también utilizan fósforo en 
los huesos, dientes y conchas. Cuando los animales o las plantas mueren (o cuando los animales defecan), 
el fosfato pueden ser devuelto a la tierra o al agua por los desintegradores. Ahí puede ser absorbido por otra 
planta y utilizado nuevamente. 

Este ciclo se produce una y otra vez hasta que el fósforo se pierde en el fondo de las zonas más profundas 
del océano, donde se convierte en parte de las rocas sedimentarias que allí se forman. En última instancia, 
el fósforo es liberado si la roca llega a la superficie y se expone a la intemperie. Las aves marinas juegan un 
papel único en el ciclo del fósforo, ya que toman peces del océano y regresan a tierra, donde defecan. Su 
guano contiene altos niveles de fósforo y de esta forma las aves marinas regresan el fósforo desde el océano 
hasta la tierra (véase la figura 7.10). 


7.4.8 Ciclo del hierro 


Aunque el hierro es el cuarto elemento más abundante en la corteza de la Tierra, sólo una pequeña parte está 
disponible para su ciclo biogeoquímico, el cual consiste en gran medida en la reacción de oxidorreducción 
de iones férrico a ferroso y viceversa. Estas reacciones son importantes en compuestos orgánicos e inorgá- 
nicos que contienen este elemento. 

Como se discutió en el capítulo 5, los iones férrico y ferroso tienen propiedades de solubilidad muy dife- 
rentes. El ión férrico se precipita en ambientes desde neutros hasta alcalinos en forma de hidróxido férrico 
y en condiciones anaerobias puede ser reducido a la forma ferrosa más soluble. Sin embargo, en ciertas 
condiciones anaerobias puede estar presente suficiente H,S como para precipitar el hierro como sulfuro de 
hierro. 

En los compuestos orgánicos, el hierro está unido con frecuencia a ligantes orgánicos por quelación y, 
por tanto, puede sufrir transformaciones de oxidorreducción que se utilizan en los procesos de transporte 
de electrones. Los citocromos en las cadenas de transporte de electrones contienen hierro quelado que se 
somete a tales transformaciones redox. 
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Figura 7.10 El ciclo del fósforo. 


Prácticamente todos los microorganismos (con la excepción de algunos lactobacilos) requieren hierro 
como cofactor en muchas enzimas metabólicas y proteínas reguladoras debido a su capacidad de existir en 
dos estados de oxidación estables. Aunque el hierro es uno de los elementos más abundantes en el medio 
ambiente, es a menudo un factor limitante para el crecimiento bacteriano. Esto se debe a la formación de 
complejos insolubles de hidróxido férrico en condiciones aerobias y pH neutro que imponen severas restric- 
ciones a la disponibilidad del elemento. En consecuencia, las bacterias han evolucionado sistemas de trans- 
porte especializados de alta afinidad con el fin de adquirir suficiente cantidad de este elemento esencial. 

La mayoría de las bacterias tienen la capacidad de producir y secretar moléculas (llamadas sideróforos) 
para satisfacer sus requerimientos de hierro. Los sideróforos son agentes quelantes especiales que facilitan 
la solubilidad y absorción de hierro. Son moléculas solubles en agua, de bajo peso molecular que ligan 
fuertemente a los iones férricos. La capacidad de las bacterias para utilizar sideróforos se asocia con la 
presencia de sistemas de transporte que pueden reconocer y mediar la captación de los complejos férrico- 
sideróforo en la célula. Estos sistemas de captación de hierro están regulados en respuesta a la disponibili- 
dad de hierro, y por ende su acción aumenta así en condiciones de limitación de hierro. 

Como se discutió en el capítulo 2, el hierro forma una variedad de compuestos oxidados o reducidos en 
un entorno determinado en función del pH y del potencial redox, lo que conduce a una distribución hete- 
rogénea de los diversos compuestos que lo contienen. En las condiciones que van desde lo alcalino a lo 
neutro, el hierro ferroso es inherentemente inestable en presencia de O, ya que se oxida espontáneamente 
al ión férrico. En tales condiciones, los microorganismos tienen pocas posibilidades de extraer energía de 
los procesos de oxidación. Sin embargo, cuando existen condiciones de acidez en ambientes oxigenados, 
el hierro ferroso es relativamente estable y microorganismos acidófilos como los thiobacillus ferroxidans, 
leptospirillum ferroxidans y algunas cepas de sulfolobus acidocaldarius son capaces de oxidar el hierro 
ferroso de forma quimiolitótrofa: 


2 Fe? + 40, + 2H" > 2Fe* + H,O,, (7.16) 


Ejemplo 7.5 Determine el AG” de la reacción 7.16. 
Respuesta: 


De acuerdo a la tabla 7.4: 


YO, + 2H" + 2e > H,O E” = 0.816 
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Fet + e: > Fe” E” = 0.771 


Fe” > Fe** + e E” = -0.771 


AE” = 0.816-0.771 = 0.045 V 


AG” = -nFAE” = - 2 (96.496 kJ V/mol)(0.045 V) = - 8.68 kJ/mol 


Con la excepción de los leptospirillum ferroxidans, los mismos microorganismos también pueden oxidar 
los compuestos de azufre. 

También existen bacterias del hierro no acidófilas, como las prosthecates hyphomicrobium, pedomicro- 
bium y planctomyces, y las filamentosas sphaerotilus y leptothrix que obtienen energía de la oxidación del 
hierro ferroso. La actividad de las bacterias oxidantes de hierro puede conducir a importantes depósitos de 
hierro; de hecho, la mayor parte del hierro en la biósfera existe en el estado oxidado. Cuando se crean condi- 
ciones anaerobias como resultado de una limitada difusión de oxígeno y una vigorosa actividad microbiana 
heterótrofa (como en el hipolimnion de los lagos estratificados, suelos saturados de agua y sedimentos acuá- 
ticos) el ión férrico puede actuar como un sumidero de electrones y se convierte en Fe”. Se cree que un gran 
grupo heterogéneo de bacterias heterótrofas, que comprende bacillus, pseudomonas, proteus, alkaligens, 
clostridios y enterobacterias, participan en la reducción de hierro. La magnetita (Fe,O,) y siderita (FeCO,) 
son los productos finales principales de la reducción del Fe(III). 


7.4.8 Interrelaciones entre los ciclos 


Los ciclos biogeoquímicos interactúan entre sí ampliamente en el espacio y el tiempo. Esto es cierto no sólo 
para C, H y O, que son reciclados por los mismos dos procesos de fotosíntesis y respiración, sino también 
para los ciclos que están impulsados por diferentes procesos bioquímicos y realizados por microorganismos 
distintos. 

Las reacciones de reducción de los ciclos de N, S y Fe están impulsadas por energía química que se fija 
en sustancias orgánicas durante la fotosíntesis. La oxidación quimiolitótrofa del N, S y Fe está, a su vez, 
vinculada a la conversión de CO, en el material celular, involucrando una vez más el ciclado de C, H y O 


(ver figura 7.11). 
(CH20)n Oxidado 
g (CH20)n 


N 
S 


Fotosintesis 


Figura 7.11 Interrelaciones entre ciclos. 


Respiracion 
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N 
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La disolución, absorción, y precipitación de Ca y Si están vinculados directamente (o por lo menos ener- 
géticamente) con el ciclo fotosintético y respiratorio de C, H y O. Los ácidos de la nitrificación y la oxida- 
ción del azufre ayudan a la movilización del fósforo; la fotosíntesis o la respiración son necesarias para la 
absorción y la conversión de fósforo en fosfato de alta energía. El azufre es oxidado (con la consiguiente 
reducción de nitrato) por los thiobacillus desnitrificans; del mismo modo, algunos metanógenos termófilos 
pueden transferir hidrógeno no sólo al CO,, sino también al S. Éstos son algunos ejemplos de las interrela- 
ciones que participan en los ciclos biogeoquímicos. 

Para un conjunto dado de circunstancias, se selecciona el proceso que permite el flujo de energía máxi- 
mo. Muchas de las reacciones biogeoquímicas de los ciclos de los elementos individuales se encuentran en 
realidad conectadas por factores tales como los potenciales redox. Los distintos minerales se oxidan con po- 
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tenciales redox específicos. Esto lleva a su distribución en el suelo y en ambientes acuáticos donde los mi- 
nerales se acumulan en formas quimicas especificas y donde ciertas poblaciones microbianas proliferan. 

En el grupo de posibles receptores de electrones, los microorganismos de una comunidad dada utilizan al 
aceptor de electrones especifico que son genéticamente capaces de usar y que produce la maxima energia 
del sustrato disponible. Cada receptor de electrones se utiliza a un potencial redox diferente, lo cual se debe 
en parte a la regulación del metabolismo dentro de una sola población, y hasta cierto punto, a la competen- 
cia entre poblaciones con diversas capacidades metabólicas. A través de diversos mecanismos de regulación 
en la presencia de dioxígeno, los microorganismos anaerobios facultativos suspenden sus vías de reducción 
de nitrato fermentativas o disimilativas menos eficientes. En ausencia de oxígeno o de Fe(III), el aceptor de 
electrones más oxidante es NO,. A partir de un sustrato igualmente utilizable por los reductores de nitrato 
y sulfato, los primeros obtendrán un mayor rendimiento energético y, por lo tanto, producirá más biomasa 
por unidad de utilización de sustrato. Los reductores de nitrato también superan a los reductores de sulfato, 
porque estos últimos tienen umbrales más bajos para los sustratos de carbono. 

El nitrato y el hierro suelen ser escasos en los sedimentos acuáticos y se agotan rápidamente, dejando 
al sulfato como el aceptor de electrones más oxidante. Cuando se compite por un sustrato común (H,), los 
metanógenos tienen menor eficiencia de utilización y un umbral más alto para la absorción de hidrógeno 
que los reductores de sulfato; en consecuencia, los metanógenos no pueden efectivamente competir con los 
reductores de sulfato hasta que la mayoría de los sulfatos (o su totalidad) se agota. En los sedimentos de 
agua dulce con baja concentración de sulfato, esto ocurre con bastante rapidez; en los sedimentos marinos 
ricos en sulfato ocurre mucho más lentamente. 

La secuencia de la utilización de los aceptores de electrones puede observarse en capas horizontales de 
profundidad creciente en columnas de agua y sedimentos acuáticos. En un típico sedimento marino costero, 
sólo los primeros milímetros del sedimento se encuentran oxigenados y el nitrato sirve como receptor de 
electrones. Varios metros por debajo, el sulfato es el principal receptor de electrones. La metanogénesis se 
limita generalmente a las capas más profundas de sedimento donde existe agotamiento de sulfato; el metano 
puede difundirse hacia arriba hasta la zona de reducción de sulfato. 

Los hidrogenógenos, es decir, los microorganismos fermentativos productores de hidrógeno, se encuen- 
tran en desventaja termodinámica si el hidrógeno se acumula. Éstos viven sintróficamente con los hidroge- 
nótrofos (los consumidores de hidrógeno, tales como reductores de sulfato, metanógenos y acetógenos) y 
les suministran el hidrógeno necesario para la reducción de SO? o CO,, respectivamente. La mayor parte 
de la metanogénesis dependiente de H, en estos ecosistemas se produce a través de la transferencia de hi- 
drógeno interespecie. 

Entonces, los aceptores de electrones se utilizan de forma secuencial en el siguiente orden general de- 
creciente: dioxígeno disuelto, nitrato, sulfato, dióxido de carbono, por lo tanto, la formación de sulfuro de 
hidrógeno sigue a la reducción de nitratos, pero precede a la formación de metano, como se muestra en la 
tabla 7.5. 


Tabla 7.5 Rendimiento relativo de energía de los receptores de electrones. 


Tipo de Esquema de reacción (no Producción de energía 


metabolismo balanceada) 


AH» + O2 > CO, + H20 + energía 


Aerobio 


Anóxico AH» + NO; > N2 + H20 + energía Energía 


Anaeróbico- AH) + SO,” > H2S + HO + energía decreciente 


facultativo AH» + CO» > CH; + H20 + energía 


Debido a la falta de aceptores de electrones en las descomposiciones anaerobias, la baja producción de 
energía por unidad de sustrato es un factor limitante que se traduce en la ruptura incompleta del sustrato. 
El metabolismo y la síntesis cesarán cuando el suministro de energía disponible biológicamente se haya 
agotado; por otra parte, el carbono disponible es el factor limitante en metabolismos aerobios cuando no 
hay escasez de receptores de electrones debido a la abundancia de dioxígeno. Sin embargo, la fuente de 
sustratos que contienen carbono se agota rápidamente debido al metabolismo del dióxido de carbono y a la 
síntesis orgánica. 
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PARTE 3 


EFECTOS, TRATAMIENTO Y PREVENCION 
DE LA CONTAMINACION 


8. Efectos de los contaminantes en la quimica 
de la atmósfera, la hidrósfera y la litósfera 


9. Efectos de los contaminantes en la biósfera: 
biodegradabilidad, toxicidad y riesgos 


10. Tratamientos fisicoquímicos y físicos 
de contaminantes y residuos 


11. Tratamiento biológico de contaminantes 
y desechos 


12. Minimización y prevención de la contaminación; 
química verde 


8 EFECTOS DE LOS CONTAMINANTES EN LA QUÍMICA 
DE LA ATMÓSFERA, LA HIDRÓSFERA Y LA LITÓSFERA 


En este capítulo se presentan los principales tipos de sustancias químicas útiles, contaminantes y residuos 
y se da una visión general de sus principales efectos indeseables en la atmósfera, la hidrósfera y la litósfe- 
ra. En el siguiente capítulo se tratará su efecto en los organismos vivos. La interrelación natural con otros 
capítulos se abordará por medio de referencias a las secciones en las cuales se explican algunos temas de 
manera más extensa. 


8.1 Importancia de la fabricación 
y uso de sustancias químicas 


Los procesos de producción normalmente dependen de los materiales y sustancias derivados de la industria 
química, la cual está intrínsecamente ligada a las materias primas que usa. Para dar una idea de la importan- 
cia del comercio de productos químicos, las exportaciones e importaciones de Estados Unidos son alrede- 
dor de 10* dólares estadounidenses por año. En la tabla 8.1 se muestra una lista de las sustancias químicas 
de mayor importancia, tanto orgánicas como inorgánicas. 


Tabla 8.1 Producción de los principales productos químicos orgánicos e inorgánicos. 


Orgánicos Producción relativa Inorgánicos Producción relativa 
(en peso)* (en peso)* 
Etileno 100 Ácido sulfúrico 100 
Propileno 60.6 Ácido fosfórico ( P,O.) 29.6 
Dicloruro de etileno 43.5 Cloro 28.8 
Urea 26.7 Amoniaco 28.8 
Etilbenceno 24.3 Hidróxido de sodio 23.4 
Estireno 22.5 Ácido nítrico 17.2 
Óxido de etileno 15.9 Nitrato de amonio 15.3 
Cumeno 14.8 Ácido clorhídrico 11.0 
1,3-Butadieno 8.3 Sulfato de amonio 6.7 
Acrilonitrilo 6.5 Dióxido de titanio 3.8 
Acetato de vinilo 5.7 Sulfato de aluminio 25 
Anilina 4.2 Clorato de sodio 1.8 
Benceno 3.6 Sulfato de sodio 1.3 


Produccion relativa 


Gases inorganicos 
8 (en volumen)** 


Nitrógeno 100 
Oxígeno 73.3 
Hidrógeno 53.3 


* Datos de la producción de EE.UU. en 2003. El promedio de producción anual neta de ácido sulfúrico es de aproximadamente 
40 x 10* toneladas. La relación de producción del ácido sulfúrico a etileno (en peso) es 1.6 a 1. 

** La producción anual de cada gas se da en relación con la del nitrógeno (ca. 3 x 10!° metros cúbicos). 

Fuente: Chem. Eng. News, 5 de julio de 2004. 


Algunos de los usos claves para los productos químicos descritos en la tabla 8.1 incluyen, por ejemplo, 
la fabricación de plásticos, resinas, hule sintético y fibras, productos químicos agrícolas (por ejemplo, 
fertilizantes y pesticidas), colorantes y pigmentos, productos farmacéuticos y medicamentos, jabones, pro- 
ductos de limpieza y artículos de tocador, y pinturas y revestimientos. En la tabla 8.2 se dan ejemplos de la 
producción de algunos de estos bienes. 
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Tabla 8.2 Ejemplos de producción de bienes derivados de la industria química. 


Productos Millones de toneladas (métricas) * 


Plásticos y hules sintéticos 


Resinas termoplásticas 35.2 
Resinas termoestables 3.7 
Hule 2.2 
Fibras sintéticas 
Fibras no celulósicas 3.9 
Fibras celulósicas 0.1 
Fertilizantes 
Productos de fosfato 58.3 
Productos de nitrógeno 28.4 
Productos de potasio 1.4 


Pinturas y revestimientos** 


Arquitectónico 3.0 
Productos para manufactura 1.5 
Productos para fines especiales 0.7 


* Producción de EE.UU en 2003. 
** En 10° litros. 
Fuente: Chem. Eng. News, 5 de julio de 2004. 


8.2 Fuentes de sustancias químicas como contaminantes 


Las fuentes de contaminantes químicos son muy variadas; a continuación se examinan algunas de las 
principales, tanto naturales como artificiales, así como el transporte, movilidad, y partición de estos conta- 
minantes. 


a) Tipos naturales y fuentes de contaminantes 


La naturaleza puede ser responsable de la generación de contaminantes cuando se liberan sustancias natu- 
rales en cantidades que pueden perjudicar la salud y causar alteraciones en los ecosistemas. Éste es el caso 
de las erupciones volcánicas que generan niveles anormales de partículas y gases en la atmósfera. Otros 
procesos, como la erosión del viento y los procesos anaerobios naturales que implican la producción de 
CO,, CH, y HS, pueden también contribuir a la generación de niveles anormales de sustancias naturales. 
Otros ejemplos incluyen: 


e La contribución de compuestos orgánicos volátiles (volatile organic compounds, VOC) distintos del 
metano a la atmósfera debido a la liberación de sustancias fotoquímicas volátiles. 

e La producción de NOx y O, por relámpagos. 

e La liberación de gas Rn radioactivo de la litósfera. 

e La accion de las termitas, la descomposición de materia orgánica, la actividad geológica, y los pro- 
cesos biogénicos. 


La mayoría de las contribuciones a la contaminación (incluyendo partículas, aerosoles, compuestos or- 
gánicos volátiles y gases inorgánicos) influyen fuertemente en la composición del aire. Esto provoca un 
impacto en la hidrósfera generalmente a través de la disolución de las sustancias producidas por deposición 
seca o húmeda, o por el transporte de sedimentos como resultado del escurrimiento o la desembocadura de 
ríos. 


b) Tipos y fuentes antropogénicas de contaminantes 


Debido a que el uso de productos químicos sintéticos aumentó dramáticamente después de la Segunda Gue- 
rra Mundial, también han incrementado sus posibles efectos adversos sobre la salud humana y el ambiente. 
Como consecuencia, el aire que respiramos, el agua que bebemos y en la que nos bañamos, el suelo en el 
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que nuestros cultivos se han sembrado y el ambiente en el que las poblaciones de animales y plantas pros- 
peran, a menudo estan contaminados con una variedad de productos quimicos sintéticos, metales pesados 


y radionuclidos. 


Las principales fuentes de contaminantes antropogénicos se derivan de las siguientes actividades huma- 


Nas: 


e Procesos industriales. 

e Prácticas agrícolas. 

e Actividades relacionadas con energía (principalmente transporte y combustión). 
e Explotación de recursos. 

e Desechos de la urbanización. 


Estos contaminantes suelen incluir: 


e Sustancias vertidas deliberada o inadvertidamente en las aguas o tierras después de su uso princi- 
pal. 

e Sustancias generadas durante las operaciones de tratamiento de aguas. 

e Subproductos de fabricación en los cuales no se utiliza tratamiento de residuos. 

e Basura tratada inadecuadamente. 

e Derivados de sustancias sintéticas producidas por reacciones en el medio ambiente. 

e Productos de consumo que son desechados como basura después de su uso. 


Muchas de estas sustancias se ejemplifican en las tablas 8.3 y 8.4. 


Tabla 8.3 Categorías de contaminantes convencionales y no convencionales según la Agencia de Protec- 
ción del Medio Ambiente de Estados Unidos (EPA), Código de Regulaciones Federales, Título 40. 


Convencionales No convencionales 


Amoniaco 
Cromo (VI) 
Demanda química de oxígeno 
COD/BOD, 
Demanda bioquimica de oxigeno Fluoruros 
Sólidos totales suspendidos Manganeso 
Aceites y grasas Nitrato 
pH Nitrógeno orgánico 
Ingredientes activos de pesticidas 
Fenoles 
Fósforo 
Carbono orgánico total 


Tabla 8.4. Principales tipos y ejemplos de contaminantes antropogénicos. 


Orgánicos 
Pesticidas 
Incluyen herbicidas para el control de las plantas, insecticidas para el control de los insectos, y fungicidas para el 
control de los hongos. Químicamente hablando pertenecen a uno de los tres grupos siguientes: a) hidrocarburos 


clorados, b) fosfatos orgánicos, o c) carbamatos, como se muestra en la siguiente lista. 


e Herbicidas. Por ejemplo, alaclor, atrazina, butacloro, cianazina y dioxina. 
e Insecticidas. Por ejemplo, clordano, dieldrin, heptacloro y DDT. 
e Fungicidas. Por ejemplo, quinonas, ditiocarbamatos, tiocarbamidas halogenadas, bencenos halogenados y 


nitrados, oxatinas, benzoimidazoles y pirimidinas. 


El pesticida más común y de mayor uso durante muchos años fue el DDT. Esto fue discutido brevemente en el 


capítulo 1 y será abordado con más detalle en la sección 9.1. 


Solventes orgánicos e hidrocarburos (HC) 
Los solventes orgánicos se derivan principalmente del petróleo y se utilizan ampliamente en la industria para 


disolver compuestos orgánicos no polares (o poco polares) para su procesamiento posterior o separación. Algunos 
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ejemplos incluyen a los miembros de la familia BTEX (benceno, tolueno, etilbenceno, y xileno), acetona, asi como 
solventes clorados (por ejemplo, cloroformo, tricloroetileno y cloruro de metileno). Todos ellos son generalmente 
considerados como compuestos orgánicos volátiles ya que tienen un bajo punto de ebullición (y altas presiones de 
vapor en condiciones ambientales), por lo que pueden transferirse a la atmósfera. Otras fuentes de contaminación 
por hidrocarburos consisten en la explotación y procesamiento del petróleo, así como la combustión incompleta de 
combustibles fósiles. 


Compuestos orgánicos policlorados: bifenilos policlorados (PCB), policlorodibenzodioxinas (PCDD) 
y policlorodibenzofuranos (PCDF) 

Los bifenilos policlorados (PCB) son mezclas de bifenilos con uno a diez átomos de cloro por molécula. Son 
líquidos aceitosos con altos puntos de ebullición, gran resistencia química, baja conductividad eléctrica que han sido 
utilizados como plastificantes en polímeros polivinílicos, aislantes y refrigerantes en transformadores, y fluidos en 
intercambiadores de calor. Las dioxinas y los furanos (ver sección 9.1) no son producidos intencionalmente, pero se 
derivan de los procesos de combustión de hidrocarburos aromáticos clorados, pesticidas y solventes clorados. 


Trihalometanos (THM) 
Estas sustancias orgánicas halogenadas (por ejemplo, el cloroformo y el tetracloruro de carbono) se generan como 
subproductos de la utilización del cloro en el tratamiento de aguas. 


Hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) 
Por lo general, se producen en hornos de coque, durante el uso y la explotación del petróleo, al quemar tabaco, y en 
otras fuentes. Los ejemplos más importantes son benzo(a)pireno y ciclopenta(cd)pireno. 


Tintes, colorantes, pigmentos y pinturas 

La mayoría de las estrategias de comercialización modernas dependen en gran medida de la apariencia del producto. 
Los tintes y las pinturas juegan un papel clave para atraer a los consumidores hacia determinados productos. 
Desafortunadamente, algunos procesos de producción relacionados, por ejemplo, con colorantes textiles, en los 
que se utilizan moléculas orgánicas complejas, generalmente de difícil biodegradación y algunas incluso tóxicas, 
(véase la sección 9.1.2), implican un derroche intrínseco en el sentido de que un gran porcentaje del colorante se va 
al medio ambiente, típicamente en el baño de colorante. Las pinturas generalmente tienen una resina sintética y uno 
o más solventes que se combinan con una serie de pigmentos inorgánicos. Cuando se aplican, las pinturas liberan 
los solventes a la atmósfera y con el paso del tiempo por medio de la degradación o erosión, liberan partículas de 


polvo. 


Surfactantes 

Son sustancias químicas con superficies activas que tienen una gran variedad de aplicaciones, incluyendo detergentes 
para uso doméstico e industrial, así como productos de cuidado personal (por ejemplo, jabones y champús). Entran 
grandes cantidades de surfactantes en los ecosistemas a través de las aguas residuales. Los detergentes son formados 
por moléculas orgánicas complejas con una serie de aditivos. Originalmente consistían de compuestos orgánicos 
muy ramificados; sin embargo debido a su baja biodegradabilidad (ver sección 9.1.2), fueron sustituidos por 
compuestos más lineales como alquilbencensulfonatos (LAS), a pesar de que algunas de las sustancias utilizadas 
en su producción son problemáticas para el medio ambiente. Otra de las dificultades asociadas con los detergentes 
consiste en el uso de polifosfatos como aditivos que (al liberarse) aumentan la eutrofización en el agua. Aditivos 
como los citratos podrían lentamente reemplazar a los fosfatos. 


Otros compuestos orgánicos industriales 

Los clorofluorocarbonos (CFC) como los freones (por ejemplo, CCLF, y CCI,F) se utilizaban como propelentes 
de diferentes líquidos y como refrigerantes. Afortunadamente su uso ha disminuido dramáticamente debido a la 
creciente concientización de sus efectos negativos sobre la capa de ozono de nuestro planeta (ver sección 8.4.1.5 
más adelante). 
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El formaldehído es utilizado en la conservación de órganos y en la preparación de polímeros. Es tóxico y su alta 
presión de vapor hace que sea volátil. 

Los fenoles son utilizados por ejemplo en la mayoría de las desinfecciones y en la fabricación de resinas, 
medicamentos, compuestos orgánicos industriales y en los tintes. 

Los monómeros, plásticos adhesivos y resinas son la consecuencia de la producción y el uso de polímeros. Éstos 
tienen un fuerte impacto ambiental en aguas y suelos debido a su baja biodegradabilidad. Es muy común encontrar 
residuos de plásticos en los sedimentos marinos, suelos, costas, lagos y ríos. Además, algunos de los monómeros 
utilizados en su producción son volátiles y tóxicos (por ejemplo, acrilamida, isocianatos y el cloruro de vinilo). 


El papel, vidrio y otros desechos sólidos se derivan de las actividades urbanas y generalmente se pueden reciclar. 


Residuos de alimentos, detritos y basura humana y animal, sustancias demandantes de oxígeno 

Éstas son sustancias orgánicas simples o complejas (por ejemplo, carbohidratos, proteínas y lípidos derivados 
de aguas residuales urbanas y descargas agroindustriales) que, cuando se disuelven en agua o se presentan como 
coloides altamente concentrados, promueven la reducción del nivel de oxígeno disuelto, afectando a los ecosistemas 
acuáticos (ver sección 8.4.2). También pueden ser residuos sólidos o semisólidos. 


Inórganicos 

Gases 

Se utilizan para síntesis químicas, tratamiento de aguas y residuos, desinfección, neutralizaciones y procesos similares. 
También se pueden generar como productos indeseables en la quema de combustibles, reacciones fotoquímicas 
atmosféricas, procesos industriales, etc. Los gases inorgánicos más importantes son el amoniaco, los óxidos de 
carbono, óxidos de nitrógeno, ozono y óxidos de azufre. 


Metales y cationes metálicos 

El Pb, Hg, As, Cd, Sn, Zn y Cu son ampliamente utilizados en la industria, sobre todo en procesos involucrando 
metales o recubrimientos metálicos, y en productos como baterías, componentes electrónicos, ciertos pesticidas y 
medicinas. Debido a que algunos compuestos de metales pesados presentan colores brillantes, éstos también son 
utilizados en pigmentos para pinturas, barnices, tintas y colorantes. 


Metaloides 
El arsénico es un elemento omnipresente en muchas rocas y minerales. El As,O, tóxico se produce habitualmente 
durante la fundición de los mismos. El arsénico se utiliza, por ejemplo, para fortalecer metales y aleaciones, así como 
en la producción de determinados tipos de vidrio. 

El selenio se encuentra en rocas sulfurosas de varios metales pesados. Se utiliza, por ejemplo, en baños fotográficos, 


pigmentos, fotoceldas, dispositivos electrónicos, lámparas de arco, vulcanización del hule, y como catalizador. 


Ácidos y bases 
Los ácidos y bases se encuentran dentro de las descargas industriales más abundantes. Pueden alterar el pH de los 
ecosistemas acuáticos y, en consecuencia, la vida de sus organismos residentes. 


Aniones 

El cianuro se produce principalmente como un residuo en la industria minera debido a que puede formar complejos 
establesconciertosmetalesdemaneraselectiva. Esmuytóxico. Elpercloratoseproduceprincipalmente paraaplicaciones 
militares y de la construcción, debido a su carácter explosivo. El cromato se deriva de trabajar el metal y sus acabados, 
además de los viejos procesos de curtido. Como se discutirá en la sección 9.1.1, el Cr (VD es altamente móvil y tóxico. 
Como yase mencionó, los fosfatos provienen de residuos denutrientes (verel párrafo siguiente) y productos de limpieza. 
Otros aniones importantes incluyen al F, Br, SO? y Cl que son liberados en muchos procesos industriales y 
agrícolas. Son parte de la contaminación por carga salina en el medio ambiente. 
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Otros contaminantes relevantes 

Nutrientes 

Los nutrientes son la fuente de N y P como el amoniaco, nitritos, nitratos, ortofosfatos, metafosfatos y polifosfatos. 
Están presentes en fertilizantes, y se forman durante la biodegradación de materia orgánica en las descargas de aguas 


residuales o de la materia orgánica muerta. 


Partículas, humos y polvos 

Se producen, por ejemplo, durante los procesos de combustión incompleta y en la extracción y procesamiento 
de minerales. Pueden ser orgánicos o inorgánicos, y formar aerosoles los cuales podrían contener hidrocarburos 
pudiendo tener éstos efectos tóxicos. Algunos ejemplos incluyen el polvo de carbón y el asbesto. 


Radionúclidos 

Hay casi un centenar de radioisótopos cuya radiación beta o gamma se utiliza en el diagnóstico, tratamiento o 
investigación de medicina nuclear. Como se discutió en el capítulo 3, la cinética de desintegración radioactiva 
permite la datación de los materiales. Algunos de los radionúclidos en el medio ambiente (por ejemplo, °H, *Kr y 
14C) se emiten desde residuos gaseosos o líquidos durante el tratamiento y la utilización de materiales radiactivos 
en los reactores nucleares. El '*I se emite durante el reprocesamiento del combustible nuclear; otros son emitidos 
durante la explosión de armas nucleares y accidentes nucleares (por ejemplo, '°’Cs, Cs, Sr y ®Tc); algunos otros 
productos de baja radiación son utilizados intencionalmente en productos de consumo como esmaltes cerámicos o 


en pinturas luminosas así como en relojería y otros instrumentos indicadores. 


Fuente: Rajeshwar, 1997. 


Las sustancias descritas en la tabla 8.4 normalmente no se encuentran solas en el medio ambiente, sino 
en mezclas simples o complejas. Estas mezclas pueden estar asociadas con la liberación, almacenamiento o 
transporte de productos químicos en la superficie o aguas subterráneas, sistemas de tratamiento de residuos, 
suelos o sedimentos. Aunque muchos de estos productos químicos son consumidos o bien destruidos, una 
porción significativa llega al aire, los diferentes tipos de agua y de suelo, muy lejos de sus sitios de descarga 
original. 

Las principales fuentes contaminantes en los países industrializados suelen ser: 


e Centrales eléctricas. 

e Corporaciones minero-metalúrgicas. 
e Industrias químicas y del petróleo. 

e Las industrias agroalimentarias. 


Las tres primeras constituyen en conjunto alrededor de 2/3 del total de emisiones tóxicas. Tan sólo las 
emisiones al aire suman más de 3 x 10° toneladas por año. En el mismo sentido, se liberan anualmente 
aproximadamente 10* toneladas de petróleo en los océanos debido a filtraciones naturales o durante el pro- 
ceso de extracción, consumo y transporte del petróleo. 


c) Fuentes de contaminación puntuales y no específicas 
(o multimedia) 


Los efectos ambientales de los contaminantes y los residuos se han enfrentado tradicionalmente con ac- 
ciones en las inmediaciones del sitio del problema. Un ejemplo típico incluye las emisiones resultantes de 
la quema de combustibles fósiles en plantas industriales y centrales eléctricas, en las cuales se construyen 
chimeneas de mayor altura para dispersar a los contaminantes del aire (principalmente óxidos de azufre) 
de una manera más eficiente. Sin embargo, ahora se reconoce que estos óxidos pueden tener efectos im- 
portantes incluso en regiones alejadas de la fuente de emisión, como resultado del fenómeno de transporte 
ambiental. En consecuencia, la altura de las chimeneas no ha conseguido solucionar el problema. 

La frontera entre los efectos de dichas fuentes puntuales (es decir, las descargas localizadas) y las fuentes 
no puntuales o no especificas (non point sources, NPS) sobre la contaminación local y global es cada vez 
más difusa, y estas fuentes han adquirido una relevancia especial debido a la gran dificultad en su evalua- 
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ción y control. Dado que las normas locales son generalmente insuficientes para enfrentar estos problemas, 
han surgido organizaciones a nivel nacional, regional e internacional para regularlas, realizando esfuerzos 
conjuntos para conseguir desarrollar estrategias que permitan este control tan esencial hoy en día. 

La contaminación no puntual (específica) es causada por: 


+ Fugas a causa de la lluvia o derretimiento de la nieve, que se disuelve y transporta a los contaminan- 
tes a medida que avanza. 

+ Fugas y emisiones industriales difusas o fugitivas. 

e Vertidos accidentales. 

e Atmósfera húmeda y deposición seca. 

e Las fuentes locales de contaminación del aire (por ejemplo, los incendios forestales y carreteras o 
calles muy transitadas). 


Dichos contaminantes transportados incluyen fertilizantes, pesticidas, aceite, grasa, así como otros pro- 
ductos químicos industriales orgánicos e inorgánicos, sedimentos, sales, drenado ácido de minas, nutrien- 
tes, radionúclidos, microorganismos y gases nocivos. 


8.3 Transporte, movilidad y partición 
de los contaminantes 


A partir de la discusión anterior podemos resaltar la evidencia de que los contaminantes pueden ser trans- 
portados lejos de sus fuentes tanto por medios físicos, químicos o biológicos, como por una combinación de 
los mismos; también pueden acumularse en distintos medios. La evaluación de su destino químico requiere 
del conocimiento de muchos factores, incluyendo los mencionados a continuación.! 


e Partición de carbono orgánico-agua (constante de equilibrio, K, ). 

e Partición química entre el suelo y el agua (constante de distribución, K). 
e Partición entre el aire y el agua (constante de Ley de Henry, K,, ,). 

e Solubilidad (constante del producto de solubilidad, K,,)- 

e  Presiones de vapor (p.). 

e Partición entre el agua y octanol (constante de equilibrio, K, .). 

e Factores de bioconcentración (ver sección 9.5). 


Para entender los factores involucrados en la partición entre un medio y otro, uno debe entender el con- 
cepto de coeficiente de partición, el cual es de suma importancia. Esto se discute a continuación. 


8.3.1 Partición o coeficientes de distribución 


Los fenómenos ambientales con frecuencia implican la transferencia de una sustancia, i (o soluto) de un 
medio (fase 1) a otro (fase 2). La cantidad transferida se puede cuantificar mediante la medición de la con- 
centración al equilibrio de i en ambos medios (fases). Si la atracción general entre i y la fase 1 es más débil 
que la existente entre i y la fase 2, es más probable que la sustancia prefiera estar en la fase 2. La distribu- 
ción o partición resultante de i se puede estimar cuantitativamente mediante la definición de una partición 
o coeficiente de distribución (K,, ,) como se muestra: 


K = concentración alequilibrio de i en la fase 1 (8.1) 
112 7 o, ES E š 
concentración al equilibrio de i en la fase 2 


Al igual que con cualquier equilibrio fisicoquimico, una mayor tendencia a la transferencia de una fase a 
otra es el resultado de una disminución de energía libre, según la ecuación generalizada: 


- AG, 0 In K, 13 (8.2) 
la cual, a temperatura constante, se transforma en 


-AG,,,aTInK,, (8.3) 


2 


1 Los parámetros de caracterización correspondientes se indican entre paréntesis. 
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y puede ser rescrita usando A como la constante de proporcionalidad: 

AE ¿ATA (8.4) 
O bien, usando la otra forma de la expresión familiar de AG: 

AG, g=-AT In E (8.5) 


La cantidad transferida dependera del tipo y la fuerza de las interacciones entre i y las fases de origen 
y receptoras. Los tipos principales son la interacción dipolo-dipolo y el enlace (puente) de hidrógeno. La 
superficie o interface de adsorción también pueden jugar un papel clave en determinados fenómenos de 
partición; sin embargo, sólo las interacciones principales (es decir, dipolo-dipolo y enlace de hidrógeno) se 
consideran en la discusión presente. 

La fuerza de la interacción entre la fase i y la fase de acogida se puede entender con un modelo de cavidad 
simple, basado en la idea de que la transferencia molecular de una fase a otra implica dos pasos (ver Goss 
y Schwarzenbach, 2003): 


a) La transferencia de una molécula de i hacia la fase 1, y 
b) Su inserción en la fase 2. 


El paso a) requiere un poco de gasto de energía para la ruptura de las fuerzas de cohesión entre i y la fase 
1; sin embargo, mientras que en la etapa b) también se requiere energía para la creación de un espacio físico 
dentro de la fase 2 (una cavidad) para recibir a la molécula de i. Sin embargo, se libera energía debido a la 
formación de nuevos enlaces entre i y las moléculas de la fase 2. Obviamente, cuanto mayor sea la molé- 
cula, más energía se requiere para formar una cavidad más grande. El balance de energía final determina el 
resultado del proceso, y aparece reflejado en el valor de K,,, 

A su vez, todas estas medidas dependerán de las fuerzas de interacción de Van der Waals y los puentes de 
hidrógeno, que se vuelven más fuertes con el número de interacciones. Por ejemplo, un compuesto no polar 
sólo interactúa a través de fuerzas de Van der Waals, mientras que un compuesto monopolar (ya sea donador 
o aceptor de H) interactúa a través de las fuerzas de Van der Waals y las fuerzas de enlace de hidrógeno. Un 
compuesto bipolar (el cual es donador y aceptor de H) interactúa a través de las fuerzas de Van der Waals y 
de las fuerzas de los donadores y de los aceptores de hidrógeno. Por lo tanto, se puede esperar que el coefi- 
ciente de partición para un soluto no polar entre un solvente no polar y el aire sea mucho menor que el de 
un soluto bipolar en circunstancias similares. De hecho, el valor (adimensional) de K, | ante, aire de N-OCtano 
en n-hexano (no polar/no polar) es de 9.3 x 10°, mientras que para el fenol en n-octanol (bipolar/bipolar) es 
de 2.2 x 10°. Esto significa que en el primer caso se transfiere más soluto al aire que en el segundo, ya que 
la interacción entre el soluto y el disolvente es más débil en el primero. 

Debido a la imposibilidad de recopilar los coeficientes de partición de una sustancia en cada posible 
conjunto de solventes/fases, una referencia que es comúnmente aceptada es la del coeficiente de partición 
octanol/agua, K, „„ Este solvente (el 1-octanol) es una opción de referencia correcta, ya que imita (en una 
medida razonable) el comportamiento de los disolventes de lípidos en la biota, así como de las sustancias 
húmicas en el suelo. Extensas tablas con los valores de K, , son fácilmente accesibles (ver, por ejemplo, el 
Manual de CRC de química y física). Estos datos ayudan a y predecir el destino ambiental de muchas sustan- 
cias (ver Casey y Pittman, 2005). 

Si se cuenta con el valor de K,,, para una determinada sustancia i, asi como su coeficiente de partición 
entre el agua y otro medio diferente (x), se puede calcular el valor del coeficiente de partición entre el 
1-octanol y x, K, , señalando que los valores de AG son aditivos, y suponiendo que los valores de A y T 
son constantes: 


AG, ox = AG, 0,w + AG, W,X 
-ATInK,,=-ATInK,, +(-ATInK,,) (8.6) 


1w,x: 


Dividiendo entre — AT se obtiene: 


A, ¿SUR FR, (8.7) 
Exponenciando se obtiene: 
eln Ki ox = gún Ki o,w + In Ki w,x) (8.8) 
o sea que 
K, üx = K, awhi WX (8.9) 
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Vea el ejemplo 8.1 que se describe a continuación. 


Ejemplo 8.1 Calcular el coeficiente de partición de la anilina entre el 1-octanol y el aire. 
Respuesta: 


Se busca la K,, para la anilina y su coeficiente de partición agua/aire. Muchas veces estos datos se 
encuentran en forma logarítmica como log K, „p (Ver Goss y Schwarzenbach, 2003 y Manual CRC 
de química y física). 


log K = 0.90. 


anilina o,w 


Por lo tanto K = 7.94. 


anilina 0,w 


Dado que K = 7.2 x 10° 


anilina w, aire 


Entonces K = 7.94 x 7.2 x 10° = 5.7 x 104 


anilina o, aire 


8.4 Contaminación del aire, agua, suelos y sus efectos 


La contaminación del aire, el agua o el suelo puede ser o no intencional. La contaminación deliberada pue- 
de implicar un gran número de fuentes, tales como la exposición de contaminantes al agua o el control de 
animales, plantas o microorganismos con biocidas, la incineración al aire libre, y prácticas de eliminación 
industriales distorsionadas. Las fuentes no intencionales consisten principalmente de la contaminación de 
biogénicos y las accidentales. Un ejemplo de la contaminación deliberada es la producción de metano por 
procesos de biodescomposición. La contaminación accidental puede resultar por ejemplo de los desastres 
naturales (desbordamiento de ríos, mares o huracanes, etc.), la colisión de trenes o buques que transporten 
productos químicos tóxicos, del transporte aéreo de corto o largo plazo, entre muchos otros. Independien- 
temente de las fuentes o las intenciones, un mismo contaminante tiene los mismos efectos. A continuación 
se presenta un resumen de estos efectos. 


8.4.1 Efectos de los contaminantes en la atmósfera 


Las principales fuentes de contaminación del aire incluyen los procesos industriales de combustión, de 
explotación de los recursos naturales y su tratamiento, los servicios comerciales (por ejemplo, tintorerías 
o pinturas), y los procesos biogénicos no antropogénicos. Los contaminantes atmosféricos más abundan- 
tes se pueden agrupar y clasificar en diez grupos (ver sección 8.4.1.1). Los últimos seis grupos incluyen 
muchas sustancias que aparecen en las listas oficiales de contaminantes peligrosos en el aire de la Agencia 
de Protección al Medio Ambiente de Estados Unidos, provenientes de su Ley de Aire Limpio. La mayoría 
son contaminantes primarios (aquellos que se emiten directamente a la atmósfera), mientras que los demás 
pueden ser considerados como contaminantes secundarios, pues se liberan a través de reacciones fotoquí- 
micas u otras reacciones. 


8.4.1.1 Principales contaminantes del aire 


Los gases contaminantes pueden contener una serie de elementos o compuestos, y de acuerdo a ellos se 
hace la siguiente clasificación: 


a) CO y CO; Estos dos óxidos están directamente relacionados con los combustibles fósiles y la com- 
bustión de biomasa, procesos biogénicos, y las transformaciones fotoquímicas en la atmósfera. El 
CO, se produce como consecuencia de combustiones completas y de procesos metabólicos. Su prin- 
cipal importancia es que actúa como un gas de efecto invernadero, según lo discutido en el capítulo 
4. El CO se deriva de los procesos de combustión incompleta y de la transformación fotoquímica del 
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metano y otros compuestos orgánicos volátiles por los radicales hidroxilo generados en la atmósfe- 
ra: 


CH, + ‘OH > CH,’ + H,O (8.10) 
CH,’ + O, + hv > CO + H, + ‘OH (8.11) 


A su vez, estos productos pueden reaccionar para formar CO, en la atmósfera. El principal peligro del CO 
es su toxicidad, ya que puede sustituir al efecto del dioxígeno en la hemoglobina. 


b) 


Por 


d) 


9g) 


NOx y N,O: Esta nomenclatura se refiere a los gases NO, NO, y N,O. El último de ellos es de origen 
biogénico (liberado por las bacterias del suelo) y se puede transformar en la atmósfera en NO. Este 
gas es un producto de la combustión a través de la oxidación del nitrógeno del aire a altas temperatu- 
ras, y también se puede producir en la atmósfera durante las tormentas eléctricas. A su vez, se oxida 
en NO, que es un precursor de la lluvia ácida y de la formación de smog, lo cual se discutirá más 
adelante. 

SOx: Esta nomenclatura representa a los gases SO, y SO,, así como al ion SO,?, los cuales gene- 
ralmente están relacionados con la oxidación del azufre que contienen los combustibles así como la 
oxidación del H,S. Este último es un gas tóxico producido en la descomposición biológica de materia 
orgánica (por ejemplo, la reducción del sulfato), la acción geotérmica, o procesos industriales como 
la fabricación de pulpa de madera. La oxidación del H,S puede tener lugar en la atmósfera con la 
presencia de oxidantes como ozono (más agua, probablemente en forma de vapor): 


Sig + O59 > HO gg + SO (8.12) 
su parte el SO, puede reaccionar fotoquimicamente con dioxígeno para producir SO,: 
280, + O, > 2S0 (8.13) 


2(8) 2(8) 3(8) 


Oxidantes fotoquímicos: Éstos son contaminantes secundarios, ya que se forman por reacciones fo- 
toquímicas a partir de otros contaminantes primarios. El principal fotooxidante es el ozono, el cual 
se genera en la naturaleza por un rayo o por medio de reacciones fotoquimicas basadas en NO, como 
precursor. Otros oxidantes fotoquimicos son el PBN (nitrato de peroxibenzoilo) y el PAN (nitrato de 
peroxiacilo), ambos producidos como consecuencia de reacciones entre HC, ozono, otros oxidantes 
del ambiente (por ejemplo el radical *OH), y derivados del NO en la atmósfera. 

Particulas y aerosoles: Estos son generados por el polvo arrastrado por el viento y los incendios fo- 
restales, erupciones volcánicas, combustión incompleta, procesamiento industrial y de minerales, y 
la formación de aerosoles. Las partículas pueden ser cristales diminutos de sal del océano, partículas 
del suelo, minerales y compuestos metálicos, hidrocarburos condensados u otros compuestos orgáni- 
cos, así como aerosoles de ácido sulfúrico y nítrico. Las partículas se clasifican generalmente como 
PM, (partículas de diámetro 2.5 < um) y PM,, (partículas con 2.5 um < d < 10 um). El tipo más pe- 
ligroso es el primero ya que el cuerpo humano es incapaz de liberar estas partículas que suelen estar 
formadas por aerosoles que contienen sustancias cancerígenas. Estas partículas también desempeñan 
un papel relevante como núcleos de reacción para la formación de esmog u otras reacciones fotoquí- 
micas. A pesar de que pueden abarcar a otros grupos de compuestos contaminantes de la atmósfera, 
es común considerarlas por separado. Son consideradas contaminantes según la U.S. National Am- 
bient Air Quality Standars (NAAQS, Criterios nacionales de calidad del aire ambiental, EE.UU.). 
Compuestos metálicos, metaloides y sus vapores: Éstos pueden consistir de material de partículas 
o vapores peligrosos de Pb, Hg, As, Ni, Be y Cu que son generados por procesos de combustión e 
incineración, el desgaste de motores, componentes de aceites lubricantes, desechos de lámparas y la 
mineralización de las formaciones geológicas. 

PAH (hidrocarburos policíclicos aromáticos y sus derivados): Son compuestos con al menos tres 
anillos aromáticos. Los que contienen hasta seis anillos se llaman “PAH pequeños” y aquellos que 
contienen más son “PAH grandes”. Cuando el peso molecular (MW) está por debajo de 230, los PAH 
son generalmente gases, mientras que para valores mayores de MW se trata de partículas. Todos los 
PAH son contaminantes peligrosos del aire (por ejemplo, dibenzo(a)antraceno y pireno) y se encuen- 
tran como productos de la combustión incompleta de combustibles fósiles y otras materias vegetales, 
refinerías de petróleo y en productos derivados del mismo. Estos compuestos pueden tener una vida 
media en la tropósfera de 3.5 a 10 días y pueden reaccionar con los radicales hidroxilo, ozono y los 
radicales nitro, generando en este último caso a los nitro-PAH mutagénicos. 
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h) VOC (metano y otros compuestos orgánicos volátiles): Éstos son hidrocarburos ligeros (por ejem- 
plo, de la familia BTEX) así como hidrocarburos insaturados. El metano (uno de los gases de efecto 
invernadero y un contaminante natural) también se incluye en este caso, así como compuestos oxida- 
dos parcialmente como el formaldehído y otros aldehídos, cetonas y alcoholes. Las fuentes de VOC 
incluyen los procesos de combustión incompleta, fuentes fugitivas, procesos industriales, procesa- 
miento de petróleo, pintura y otros procesos intensos con solventes. También hay una contribución a 
los VOC no proveniente del metano debido a procesos biogénicos (es decir, la liberación fitoquímica 
de hidrocarburos ligeros). Los compuestos orgánicos volátiles biogénicos más abundantes son el 
isopreno altamente reactivo (C¿H,), monoterpenos (C,H, por ejemplo, a-, P-pineno, limoneno y el 
d-3-careno), sesquiterpenos (C,.H,,), metilbutenol y otros compuestos oxigenados reactivos como 
aldehídos, cetonas y esteres. Estas emisiones son influidas por cinco factores principales: i) la tempe- 
ratura ambiente, ii) el tipo de vegetación, iii) la densidad de la vegetación, iv) la radiación solar, y v) 
la cobertura de las nubes. Estos compuestos son precursores de la formación de esmog y de aerosoles 
orgánicos, y muchos de ellos son clasificados como contaminantes peligrosos del aire. 

i) Hidrocarburos halogenados y compuestos orgánicos policlorados: Los hidrocarburos volátiles clo- 
rados usados como solventes (por ejemplo, cloroformo, tetracloruro de carbono, cloruro de metileno 
y percloroetileno) entran en esta categoría. Los compuestos dibenzopoliclorados, dioxinas y furanos 
también pertenecen a este grupo (véase la sección 9.1.4), y están relacionados con los PAH, los que 
son producidos y emitidos sobre todo en procesos de incineración y emisiones de automóviles. Los 
CFC (clorofluorocarbonos y compuestos polihalogenados similares) también se incluyen aqui. Los 
dos primeros tipos son compuestos muy peligrosos y los demás son los responsables de la destruc- 
ción de la capa de ozono (véase la sección 8.4.1). 

j) Radionúclidos: Su presencia se debe al gas natural o a las emisiones de los depósitos naturales de 
uranio donde se libera radón, así como a las emisiones del procesamiento de uranio, reactores nuclea- 
res y desechos de reprocesamiento de combustible nuclear. 


A partir del análisis de los contaminantes atmosféricos y sus efectos, los NAAQS (descritos anteriormen- 
te) fueron desarrollados por la USEPA basándose en los requisitos de la Ley de Aire Limpio. Esto se hizo 
mediante la definición de contaminantes criterio para medir la calidad del aire, y luego por la determinación 
de sus concentraciones aceptables según los criterios de protección de la salud (a esto se le conoce como 
norma primaria); se definió también una norma secundaria para proteger el bienestar público y evitar da- 
ños al medio ambiente y a las propiedades. Los contaminantes seleccionados para el criterio de calidad del 
aire fueron el CO, Pb, NO,, O,, PM,,, PM, y SO,. 


10? 


8.4.1.2 Los procesos de combustión como la fuente principal 
de contaminación del aire 


¿De dónde provienen los gases traza? En su mayor parte, provienen de actividades humanas relacionadas 
con la combustión de combustibles fósiles, lo que lleva a la producción de los principales contaminantes 
primarios: CO, NOx, VOC, y SO,. 

La combustión (ideal) de la gasolina en motores de combustión interna se expresa mediante la siguiente 
ecuación: 


C,H,, + (n+ m/4)O,, > NCO, + (m/2)H,O,, (8.14) 


Si la proporción de hidrocarburos con el oxígeno no es adecuada, se emitirán compuestos parcialmente 
oxidados del carbón junto con hidrocarburos sin reaccionar. Por otro lado, un exceso de oxígeno favorece 
la producción de NO debido a la exotermicidad de la reacción y a que el oxígeno requerido proviene del 
aire. 


No + Ong = 2NO,, (8.15) 


+ 
2(8) 28) 


2NO 4, sl Or.) = 2NO sg) (8.16) 


La figura 8.1 muestra las cantidades relativas de los gases de salida de un motor de combustión a diferen- 
tes relaciones aire-combustible. 
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Estequiométrica 


Concentración de la emisión de CO, HC y NOx 


10 12 14 16 18 20 22 
Proporción aire-combustible 


Figura 8.1 El efecto de la relación aire-combustible en la composición de gases de salida (sólo 
se dan rangos aproximados; no está a escala. Adaptado de Nishikawa, 2000 y Stern, 1976). 


El contenido de azufre, {S} en los combustibles genera al dióxido de azufre en su quema: 


{S} + Os 50 (8.17) 


2(g) 


Los procesos de combustión también generan muchos otros contaminantes. Por ejemplo, la combustión 
de diesel produce más de 40 componentes, incluyendo gases, vapores y partículas finas (siendo muchos de 
ellos peligrosos). 

Además, el mercurio ha sido identificado como un contaminante abundante en los procesos de combus- 
tión del carbón. Desafortunadamente, algunos procesos de incineración y generación de vapor también 
producen dioxinas y furanos entre otros contaminantes. 


8.4.1.3 El efecto invernadero 


Un efecto adicional de los gases de combustión es la fuerte contribución antropogénica al efecto inverna- 
dero, un problema global de la contaminación atmosférica cuyos principios se explican en la sección 4.5. 
Esto se debe principalmente al aumento de las emisiones de CO, y NO, en la atmósfera, promovido por 
el aumento no regulado de la población, el transporte y las actividades industriales. El gas más importante 
es el CO, ya que su concentración se ha incrementado drásticamente en el último centenar de años como 
resultado de la combustión de combustibles fósiles. 

La gran mayoría de las emisiones antropogénicas de CO, están relacionadas con la producción de ener- 
gía. La concentración actual de este gas es ~380 ppm en lugar de la concentración a principios del siglo 
XIX, que era ~280 ppm. Puesto que un aumento en la concentración de CO, aumenta el efecto invernadero, 
algunas estimaciones indican que al duplicar la concentración de este gas, la temperatura de la superficie 
terrestre puede aumentar hasta 3.5°C. 

Otros contaminantes que contribuyen al efecto invernadero son los compuestos clorados tales como el 
tetraclorometano (o tetracloruro de carbono), cloroformo, los clorofluorocarbonos (CFC) y sus sustitutos: 
los halones (por ejemplo, CBrCIF,), los hidroclorofluorocarbonos HCFC (por ejemplo, C,H,HCD), y los 
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hidrofluorocarbonos HFC (por ejemplo, CF ,CH,). Los CFC son un doble problema ya que son los agentes 
principales en el agotamiento del ozono ademas de ser gases de efecto invernadero. A pesar de que son 
gases traza, son absorbedores muy eficientes de IR en la atmósfera, como se muestra en la tabla 4.3. 

Otra contribución al efecto invernadero consiste en el aumento de la producción de metano, que se debe 
a dos factores: hay una demanda cada vez mayor en la producción de arroz para una población en constante 
crecimiento, y el metano se produce en las plantaciones de arroz; y por otro lado también existe una gana- 
dería intensiva, la cual es una fuente de producción de metano concentrado.? 


8.4.1.4 La formación de esmog 


La formación de esmog (un problema de contaminación del aire local) es una consecuencia de reacciones 
fotoquímicas de los contaminantes primarios vertidos en la atmósfera. Para que este efecto se produzca, 
deben de estar presentes los siguientes factores: alta radiación solar, dioxígeno, NOx, SO,, hidrocarburos y 
partículas que sirven como núcleos de reacción. Como se dijo anteriormente, los HC, NOx y SO, son pro- 
vistos a través de fuentes antropogénicas y biogénicas. El esmog tiene muchos efectos nocivos en la salud 
humana, así como en plantas y materiales. 

La reacción más importante en el inicio de la formación de esmog es la producción de ozono. Se genera 
un oxidante fuerte a través del ciclo de la fotodisociación del NO, , conocido como ciclo nulo: 


NO a + hv (À < 430 nm) — NO + O'y (8.18) 
O'y t Og t Mo > Org + Mo (8.19) 
Ox + NO" ¿, > NO (7) + Ox, (8.20) 


donde M representa cualquier tercer átomo o molécula necesaria para absorber el exceso de energía 
del intermediario formado. El ozono es un contaminante de la tropósfera urbana, pero como no se libera 
directamente, se denomina contaminante secundario. Su formación depende de la tasa de fotólisis y de la 
proporción NO,/NO. La contribución de las emisiones de hidrocarburos consiste en la formación de radi- 
cales libres después de reaccionar con oxidantes fuertes tales como los radicales ‘OH, oxígeno atómico o 
molecular, óxido nítrico, ozono, o incluso por el proceso de fotodisociación en presencia de luz solar.* 


O° + H,O > 2'0H (radical hidroxilo) (8.21) 
RH+"0H>R"+H,0 (radical alquilo) (8.22a) 

RH + O° > RO’ + H (radical alcoxilo) (8.22b) 
R'+0,+M>RO,+M (radical peroxilo) (8.220) 

RO, + RH > ROOH + R’ (8.22d) 

RO, + NO > RO" + NO, (8.22e) 

RH (alqueno) + O, > ‘OH + productos (8.22f) 
ROR + hv > RO" + R’ (8.23) 


A su vez, estos radicales libres pueden reaccionar con el oxígeno (atómico o molecular), óxido nítrico, o 
dióxido de nitrógeno sin necesidad de sacrificar al ozono presente. 

Suceden una serie de reacciones en cadena, las cuales dependen de una iniciación por radicales, propaga- 
ción, y terminación. Se trata de procesos aleatorios donde las reacciones tienen lugar entre las especies que 
se encuentran, dependiendo de la reactividad individual. La oxidación de hidrocarburos en las reacciones 
de terminación conduce a la producción de aldehídos, que pueden posteriormente oxidarse para formar 
peróxidos, peróxidos aldehídicos, hidroperóxidos y peroxiácidos: 


RO’ + O, >R'CHO + HO, (radical hidroperoxilo) (8.24) 


? En una nota humorística, Nueva Zelanda consideró en 2003 la aplicación de un impuesto especial que sería pagado por los agricultores. 
Este impuesto derivaría del alto contenido de metano de las flatulencias en su ganado y su posible contribución al efecto invernadero. 
La propuesta fue conocida como el “impuesto de flatulencia”. Se dio a conocer más tarde que la mayor parte del metano de la ganadería 
probablemente proviene de eructos... por lo que se pudo haber considerado como el “impuesto de eructos” en su lugar. ¡La propuesta 
fue rechazada por los legisladores! 

3 Todas las especies en el resto de esta sección se encuentran en fase gaseosa, pero su estado físico se omite para mantener la clari- 
dad. 
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RCHO + ‘OH > RCO’ + H,O (8.25) 


RCO’ + O, > RC(O)O,” (radical aciloperoxilo) (8.26) 
R'+0,+M—RO,+M (8.27) 
RO, + NO’ > RO’ + NO,” (8.28) 
RO, + O, => RO" + O, (8.29) 
2HO, > H,O, + O, (8.30) 
2°0H > H,O, (peróxido) (8.31) 


Algunas reacciones de terminación también incluyen la formación de ácidos, alcoholes y nitro compues- 
tos. Estas pueden llevarse a cabo a través de reacciones de combinación o desproporción (dismutación): 


2RO,” > ROOR + O, (peróxido orgánico) (8.32a) 
"OH + NO, + M > HNO, +M (ácido) (8.32b) 
R-O-CH,O,' + HO,” > R-O-CH=O + O,+ H,O (éster) (8.320) 
RO, + HO,” > ROOH + O, (hidroperóxido orgánico) (8.32d) 
RO" + NO'/NO/ > RONO/RONO, (nitro compuestos) (8.32e) 
RO,’ + NO* > RONO, (8.32f) 
Reacción de combinación: 
2RO" + ROOR (peróxido orgánico) (8.33) 


Dismutación o desproporción: 
RO" + RO" > R*CH=0 + R-OH (aldehído + alcohol) (8.34) 


Entre los contaminantes secundarios más importantes relacionados con el esmog están los compuestos 
nitro-peróxido mencionados arriba (PAN y PBN), los cuales son responsables del fenómeno de enroje- 
cimiento de ojos en ciudades contaminadas. El ozono (así como estos peróxidos orgánicos) es parte del 
final de la cadena de mecanismos del esmog fotoquímico. Considerando al acetaldehido como el reactivo 
orgánico inicial se tiene: 


CH,CHO + ‘OH > CH,CO" + H,O (8.35) 
CH,CO’ + O, + M > CH,COO, + M (8.36) 
CH,COO,' + NO," + M > CH,COOONO, (PAN) + M (8.37) 


En resumen, los principales productos derivados de estas reacciones fotoquímicas son O,, peróxidos (por 
ejemplo, PAN, PBN y H,O,), hidroperóxidos, aldehídos, cetonas, alcoholes, nitro compuestos (alquil y 
bencil nitratos y nitritos) y ácidos como el sulfúrico, nítrico y nitroso. 


8.4.1.5 Destrucción del ozono estratosférico (agujero en la capa 
de ozono) 


En el invierno de 1984, fueron detectadas pérdidas masivas del ozono de la estratósfera en la Antártida en 
el Polo Sur (Bahía Halley). Este agotamiento del ozono es conocido como el agujero en la capa de ozono. 
Ahora sabemos que también se forma sobre el Ártico, aunque no tan dramáticamente como en la Antártida. 
La capa de ozono protege la vida en la superficie de la Tierra mediante la filtración de los rayos UV dañinos, 
provenientes del sol a través de un mecanismo de fotodisociación (véase el capítulo 4). 

El agujero en la capa de ozono está definido geográficamente como el área donde la cantidad de ozono 
total es inferior a 220 unidades Dobson (DU) (véase definición en el capítulo 4) y ha crecido en tamaño 
(hasta 27 Mkm?) y tiempo de vida (desde agosto hasta principios de diciembre) en las últimas dos décadas. 
Como una referencia para dimensionar su tamaño, el territorio continental de Estados Unidos cuenta con 


una superficie de 9.4 Mkm?. La figura 8.2 muestra una comparación de la distribución de ozono sobre la 
Antártida en dos años diferentes (antes de 1984 y en 2001). 


Línea sólida: promedio antes de 1984 
Línea punteada: principios de primavera 
2001 


Altitud (km) 
a 


10 20 
Presion de ozono (mPa) 


Figura 8.2 Distribución del ozono sobre la Antártida en años diferentes. 


Durante la temporada de invierno en el Polo Sur, se desarrolla un fuerte viento circumpolar desde el cen- 
tro hasta la estratósfera inferior. Estos fuertes vientos conocidos como vórtices polares aíslan el aire sobre la 
región polar. Ya que durante el invierno no hay luz del sol y el aire contenido en los vórtices se vuelve muy 
frío (por ejemplo, temperaturas menores a -80°C) se forman nubes estratosféricas polares (PSC) las cuales 
no sólo se componen de agua sino también del trihidrato del ácido nítrico. 

Ahora es un hecho comprobado que los compuestos de cloro y bromo generados antropogénicamente 
son los responsables de la disminución de la concentración de ozono observado en la Antártida y en el Polo 
Norte. Estos compuestos forman HCl y CIONO, (y los compuestos correspondientes de bromo), que actúan 
como reservas de cloro (o bromo), que a su vez se convierten después en formas más activas de cloro en la 
superficie de las PSC de acuerdo al siguiente esquema. 


HCI + CIONO, > HNO, + Cl, (8.38) 
CIONO, + H,O > HNO, + HOCI (8.39) 
HCI + HOCI > H,O + Cl, (8.40) 
N,O, + HCl > HNO, + CIONO (8.41) 
N,O, + H,O > 2HNO, (8.42) 


Para la destrucción del ozono se necesita cloro atómico producido por la luz solar: 
Cl, + hv > 2cr (8.43) 
La luz solar también es precursora de las siguientes reacciones: 


Mecanismo 1: 


CIO* + ClO’ + M > CLO, + M (8.44) 

CLO, + hv > CI + CIO, (8.45) 

CIO, + M > Cl + O, + M (8.46) 

(CI + O, > CIO" + O,) x 2 (8.47) 

La reacción neta es: 20,> 30, (8.48) 
Mecanismo 2: 

CIO* + BrO’ > Br’ + CI + O, (8.49) 

CI + O, > ClO’ + O, (8.50) 
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Br + O, > BrO’ + O, (8.51) 
La reacción neta es la misma que la anterior: 
20, > 30, (8.52) 


Estos ciclos catalíticos son en gran parte responsables del agotamiento de la capa de ozono. Un átomo 
de cloro puede destruir a más de 100 000 moléculas de ozono antes de que se transforme en una especie no 
reactiva. A pesar de la reducción sustancial de los compuestos de cloro y bromo en la atmósfera como resul- 
tado del Protocolo de Montreal, no se ha observado un impacto significativo en la reducción en el tamaño 
del agujero de ozono. Si esta tendencia continúa, se necesitaría medio siglo para la recuperación de la capa 
de ozono para alcanzar los niveles que tenía antes de 1984. 


8.4.1.6 Lluvia ácida 


La lluvia es una forma mediante la cual la naturaleza limpia la atmósfera de sustancias. Este proceso de lim- 
pieza se lleva a cabo en dos formas: una, por la disolución de los compuestos solubles, y la otra, barriendo 
las partículas en suspensión. 

En condiciones “limpias”, el pH de la lluvia es ligeramente ácido debido principalmente a la disociación 
del dióxido de carbono disuelto en el agua (ver capítulo 6): 


CO, + H,O > HCO, + H* (8.53) 


Sin embargo, en ambientes contaminados también están presentes óxidos de azufre y de nitrógeno, que 
son ácidos más fuertes que el dióxido de carbono. Cuando estos óxidos se disuelven en las gotas de lluvia, 
el pH alcanza valores inferiores, formando lo que se conoce como lluvia ácida o (en un sentido más amplio) 
deposición ácida. 

El dióxido de azufre proveniente de la combustión de los combustibles fósiles que contienen azufre (por 
ejemplo, diesel y carbón) se oxida en la atmósfera para formar trióxido de azufre que al reaccionar con agua 
forma ácido sulfúrico. 


SO, + O° > SO, (8.54) 
SO, + H,O > H,SO, (8.55) 
H,SO, > HSO; + H* (8.56) 


Aunque el oxidante en las reacciones de combustión es el oxígeno, la formación de óxidos de nitrógeno 
se produce debido a que éste proviene del aire que contiene un 78% de nitrógeno. Las siguientes reacciones 
explican la formación del ácido nítrico, otro de los componentes de la lluvia ácida. 


N, + O, > 2NO* (8.57) 
2NO* + O, > 2NO,' (8.58) 
3NO,' + H,O > 2HNO, + NO" (8.59) 
HNO, > NO, + H* (8.60) 


Además de los bajos valores de pH, la lluvia ácida que contenga nitratos puede oxidar materiales como el 
cobre y el hierro. Asimismo, puede deteriorar al mármol u otros materiales exteriores carbonatados debido 
a la siguiente reacción de descomposición: 


CaCO,, + 2H" > CO,,. + H,O,, + Ca” (8.61) 


Las erupciones volcánicas son fuentes naturales de óxidos de azufre, así como los rayos lo son de óxidos 
de nitrógeno y ozono, aunque los procesos de combustión son las principales fuentes antropogénicas de 
estos dos contaminantes. 


8.4.1.7 Contaminación interior 


La calidad del aire en hogares y lugares de trabajo se ve afectada principalmente por las actividades huma- 
nas, los materiales de construcción, los minerales subterráneos y la contaminación exterior. Los contami- 
nantes de interiores más comunes son el radón, los óxidos de carbono, óxidos de nitrógeno, humo de tabaco, 
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formaldehído y una gran variedad de compuestos orgánicos. Los ambientes interiores también pueden estar 
contaminados con partículas finas como el polvo, los aerosoles (provenientes de las latas de espray), espo- 
ras de hongos y otros microorganismos. 

El vapor de agua no se considera en sí un contaminante, pero las cantidades generadas en espacios ce- 
rrados como cocinas (donde se usa gas para cocinar) pueden favorecer el crecimiento de ácaros del polvo, 
mohos y hongos que en muchos casos dan lugar a reacciones alérgicas. 

A continuación se describen con más detalle algunos de estos contaminantes. 


a) Radón 


¿Por qué el radón, un gas noble, es un contaminante? Aunque el Rn es un miembro de la familia de los 
gases nobles, también es un gas radioactivo (vida media = 3.8 días) que se desintegra la primera vez en 
28Po (vida media = 3 min) y que termina en *Pb (vida media = 22.3 años). El radón entra en los edificios 
desde los suelos subyacentes, ya sea arrastrado por un flujo convectivo de gas desde la tierra o disuelto en 
el agua subterránea. 

Las concentraciones de radón y subproductos en el aire en interiores pueden aumentar considerablemente 
en presencia de partículas tales como las que se encuentran en el humo de los cigarrillos. El tamaño de estas 
partículas (ahora radioactivas) les permite llegar a los pulmones y permanecer ahí, aumentando la probabi- 
lidad de consecuencias en la salud. 

La cantidad de radón que entra en un edificio depende de la geología de la zona, la concentración del gas, 
las vías hacia el interior del edificio, y su ventilación. La USEPA recomienda limitar la concentración de 
radón en el interior de edificios a 4 picoCouries/L. 


b) Óxidos de carbono 


El dióxido de carbono no es un gas tóxico; sin embargo cuando las personas están expuestas a 1.5% CO, 
(vol/vol en el aire) durante periodos prologados, les puede causar estrés metabólico. La exposición a un 
7-10% de CO, podría producir pérdida del conocimiento en minutos. 

En cambio, el monóxido de carbono es un gas tóxico que se une a la hemoglobina de una manera más 
eficiente que el dioxigeno, y por lo tanto su presencia disminuye el consumo de oxígeno en las células, 
pudiendo terminar en asfixia. 

Estos dos contaminantes se pueden encontrar dentro de edificios debido a calentadores sin ventilación, 
filtración de chimeneas, hornos y estufas, además de los escapes de automóviles en las cocheras y el humo 
de tabaco. Éstos son algunos de los contaminantes más comunes que causan muertes en los países subdesa- 
rrollados durante el invierno, cuando la gente usa estufas de leña para calentarse. 


c) Óxidos de nitrógeno 


La mayoría de los efectos negativos en la salud asociados con los óxidos de nitrógeno (NOx) se le atribu- 
yen al dióxido de nitrógeno. La principal fuente de NOx en los hogares se puede dar debido a las estufas 
de gas y a los calentadores, en donde la combustión se lleva a cabo para producir calor. La combustión 
produce primero NO, que se oxida rápidamente a NO,. Niveles altos de NO, (ca. 150 ppm) pueden ser 
letales, mientras que concentraciones en el rango 50-150 ppm pueden producir enfermedades pulmonares. 
Concentraciones más pequeñas pueden producir irritación en los ojos, nariz y garganta. 


d) Humo de tabaco 


El humo del tabaco contiene tanto partículas (véase capítulo 4) como un gran número de componentes ga- 
seosos y vapores. Estos componentes incluyen CO, CO,, NO, NO,, acroleína, piridina, cloruro de metilo, 
acetaldehído, formaldehído y dimetilnitrosamina. Las partículas se componen por ejemplo de nicotina, 
pireno, benzo(a)pireno, naftaleno, metil naftaleno, anilina y nitrosonornicotina. 

Los efectos a la salud asociados con la exposición directa o indirecta (es decir, tabaquismo pasivo) son 
muchos, pero su tratamiento está fuera del alcance de este capítulo. A pesar de esto se puede decir que esto 
es aún mas preocupante porque no sólo es el fumador, sino aún los fumadores pasivos se exponen a todas 
estas sustancias tóxicas; de hecho, el humo de corriente lateral (que también llega a los no fumadores en 
una habitación) puede contener concentraciones más altas de las sustancias tóxicas que el propio humo 
principal; de allí las prohibiciones tan estrictas respecto a fumar en espacios públicos. 


e) Formaldehído 


El formaldehído es un importante producto químico industrial utilizado para la producción de resinas sin- 
téticas, que se aplican principalmente como adhesivos en la producción de un gran número de productos de 
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consumo y materiales de construcción que terminan en los hogares. Otras fuentes de formaldehído en in- 
teriores incluyen por ejemplo de espumas de aislamiento de urea-formaldehído, aditivos textiles, así como 
la combustión y el humo del tabaco. El formaldehído es uno de los muchos compuestos orgánicos volátiles 
presentes en interiores y es considerado el más abundante entre ellos. Concentraciones en el rango de 0.1 
- 5 ppm pueden provocar importantes efectos tóxicos. 


f) Otros compuestos orgánicos volátiles 


La mayoría de los más de 300 vapores orgánicos que se pueden encontrar en los interiores se derivan de las 
pinturas y sus removedores, así como de otros solventes, conservadores de maderas, aerosoles, productos 
de limpieza y desinfectantes, repelentes de polillas, ambientadores, además de combustibles y productos 
para automóviles, y tintorerías. Muchos de estos compuestos son hidrocarburos halogenados (HAP), ceto- 
nas y aldehídos que presentan diferentes grados de toxicidad. 


g) Partículas 


Como se señaló anteriormente, la contaminación interior tiene un alto contenido de partículas (sólidos y 
aerosoles), incluyendo las del humo de tabaco. Estas partículas pueden originarse dentro de un área ce- 
rrada en el interior del edificio o penetrar desde el exterior. Otras fuentes importantes son los procesos de 
combustión dentro de los hogares, donde partículas de carbono y hollín se generan a partir de fuentes como 
chimeneas, estufas y calentadores. Las partículas también surgen de suelos y polvos contaminados, pintura 
deteriorada, aislantes y baldosas. Estas dos últimas son las principales fuentes de Pb y asbesto, dos de los 
principales contaminantes tóxicos. Otras fuentes de partículas y aerosoles incluyen a los pesticidas usados 
dentro o fuera de los hogares. 


8.4.2 Efectos de los contaminantes en la hidrósfera 


Los efectos de los contaminantes sobre la hidrósfera son muy notorios. Por ejemplo, se estima que 40% de 
las vías navegables de Estados Unidos están demasiado contaminadas como para nadar o pescar; por eso es 
importante entender las fuentes de estos contaminantes así como sus interacciones y sus efectos. 

Las principales fuentes de contaminantes del agua son las fuentes puntuales y las no puntales tales como 
las aguas residuales domésticas, descargas industriales, desechos de la agricultura y ganadería, vertidos ac- 
cidentales, fugas de tanques de almacenamiento, residuos urbanos y la lluvia contaminada. Las principales 
descargas industriales provienen de las siguientes industrias: química, petróleo y petroquímica, alimentos y 
bebidas, papel, textiles, azúcar, minera y metalúrgica, curtidurías, pesquera y su procesamiento, y produc- 
ción de fertilizantes. 

Miles de sustancias químicas entran a los cuerpos de agua provenientes de fuentes antropogénicas. Estas 
sustancias tienen diferentes propiedades por lo cual resulta imposible su monitoreo o medición global. 
Cuando estos contaminantes son tomados en consideración, por lo general se agrupan en tipos de sustancias 
y se utiliza una sustancia prioritaria o indicadora para estimar su presencia. 

Los principales tipos de contaminantes del agua y sus fuentes se enlistan en la tabla 8.5. 


8.4.2.1 Materiales demandantes de oxígeno 


A cualquier cosa que pueda oxidarse en el agua mediante el consumo del oxígeno molecular disuelto se le 
denomina material consumidor de oxígeno. Esto generalmente consiste de materia orgánica biodegradable 
(véase capítulo 9), pero puede incluir también algunos compuestos inorgánicos. El consumo de oxígeno 
disuelto (dissolved oxygen, DO) supone una amenaza tanto para peces como para otras formas superiores 
de vida acuática ya que también lo requieren para su respiración. Los niveles críticos de DO varían mucho 
entre las especies. Por ejemplo, la trucha de arroyo requiere alrededor de 7.5 mg/L de DO, mientras que 
la carpa puede sobrevivir con 3 mg/L. Los materiales consumidores de oxígeno en las aguas residuales 
domésticas provienen principalmente de los desechos humanos y residuos de alimentos. Cabe destacar 
entre las industrias productoras de este tipo de materiales a la de procesamiento de alimentos y papel. Casi 
cualquier materia orgánica de origen natural, tal como los excrementos, residuos de cosechas o las hojas de 
los árboles que llegan hasta el agua de fuentes no puntuales contribuyen al agotamiento del DO. 

La cantidad de oxígeno necesaria para oxidar una sustancia a dióxido de carbono y agua puede ser calcu- 
lada estequiométricamente si se conoce la composición química de la sustancia. En contraste, la demanda 
química de oxígeno (chemical oxygen demand, COD) no se basa en el conocimiento de la composición 
química de las sustancias en el agua. La prueba de COD mide la cantidad de oxígeno necesaria para lograr 
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una Oxidación química completa de 1 L de muestra de aguas residuales usando una potente sustancia quimi- 
ca oxidante (el Cr“, por lo general en forma de dicromato en 50% de ácido sulfúrico). Ésta se lleva a cabo 
mezclando el oxidante con una muestra de agua y luego calentando a 150 *C por dos horas. La diferencia 
entre la cantidad de agente oxidante al principio y al final de la prueba se asume que fue utilizada para la 
oxidación completa de los contaminantes oxidables presentes en la muestra acuosa y se utiliza para calcular 
la COD, reportada en mg/L de oxígeno. Ya que este análisis produce residuos tóxicos de cromo, se han 
buscado exhaustivamente oxidantes alternativos como por ejemplo Mn(III) y H,O, (ver Carbajal-Palacios, 
2012). 


Tabla 8.5 Principales contaminantes del agua. 


Fuentes puntuales Fuentes no puntuales 
Tipo de contaminante 
Agricultura y 
del agua Urbanas Industriales Residuos urbanos 

otros residuos 
Sustancias demandantes de oxígeno . . . ° 
Nutrientes . . . 7 
Particulas suspendidas/sedimentos . . ° . 
Sales . . . 
Compuestos tóxicos de metales o 
metaloides ° ° 
Surfactantes . . . 
Ácidos y bases . 
Sustancias orgánicas tóxicas ° . . 
Sales inorgánicas tóxicas . ° 
Aceites y grasas . . 
Plásticos, polímeros, etc. (basura) ° 
Patógenos . ° . . 
Calor . 


Ejemplo 8.2 Una reacción general que ocurre en la prueba COD se representa a continuación: 


a+8d -3c 


CHO,N, + dCr,0 + (8d + JH" nCo, + SE 


H,O + cNH,* + 2dCr* 


donde se asume que el nitrógeno orgánico esta en su estado de oxidación más reducido (es decir, 
-3). Con esta información, mostrar que el número de moles de dicromato, d requeridos para la oxida- 
ción de un mol de sustancia orgánica está dado por: 


d = 2n/3 + a/6 — b/3 —c/2. 


Respuesta: 


a +8d —3c 
2 


Despejando d se obtiene 3d = 2n — b + a/2 — (3/2)c 


Del balance de oxígeno, b + 7d = 2n + 


d = 2n/3 + a/6 — b/3 — c/2 


Ejemplo 8.3 Suponiendo un medio ácido, 
a) Escriba la media reacción para la reducción de un mol de iones de dicromato, en Cr(II). 


b) Escriba la media reacción para la reducción de un mol de dioxígeno en el agua. 
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c) Si en una prueba real de COD se requiere 1 mol de dicromato para la oxidación de una determi- 
nada cantidad de material orgánica, ¿cuántos moles de dioxígeno harían lo mismo? 


Respuesta: 


a) Cr,O,++ 14H* + 6e > 2Cr** + 7H,O 


b) O, + 4H' + 4e > 2H,O 


c) Entonces sería 6/4 (o 1.5) veces lo necesario de dicromato para determinar el número de moles 
necesarios de O, para la oxidación de la materia orgánica, es decir, para la eliminación del mismo 
número de electrones como dicromato. 


Si la oxidación de los compuestos en las aguas residuales se lleva a cabo por microorganismos, el oxíge- 
no consumido es conocido como la demanda bioquímica de oxígeno (biochemical oxygen demand, BOD). 
El oxígeno es consumido por los heterótrofos, que utilizan la materia orgánica como fuente de alimento y 
energía (BOD carbonosa, o CBOD), así como por los autótrofos (tales como las bacterias nitrificantes) para 
la oxidación del NH," a nitritos y nitratos (es decir, demanda de oxígeno nitrogenado o nitrogenous oxygen 
demand, NOD). Durante una prueba de BOD, una población mixta de microorganismos oxida compuestos 
orgánicos e inorgánicos en la oscuridad a 20°C durante un periodo de 5 días (y es por eso que es comúnmen- 
te llamada la prueba BOD,). La reacción correspondiente se muestra a continuación: 


C,H,O,N, + (n + a/4 - b/2 - 3c/4)O, — nCO, + (a/2 - 3c/2)H,O + cNH, (8.62a) 
El NOD es significativo en los efluentes de aguas residuales nitrificadas. La reacción es la siguiente: 
NET’ +20, => NO; + H,O + 2H* (8.62b) 


la cual hay que inhibir con el fin de distinguir entre DOB carbonácea y la nitrogenada. Las aguas resi- 
duales vertidas en las aguas de la superficie terrestre deben tener valores de COD y BOD que estén por 
debajo de los limites establecidos. El estar por encima de estos limites significa que el contenido orgánico 
presente en el agua residual es demasiado alto para descargarla en estas aguas receptoras. Esta descarga 
podría causar una reducción sustancial en el nivel de oxígeno en el agua provocando graves consecuencias 
para los organismos acuáticos. En la realidad, la calidad de las aguas residuales varía enormemente de país 
a país y de un lugar a otro. Debido al alto costo del tratamiento de aguas, no se hace nada más que lo que la 
regulación exige. Esto ocurre incluso en los países desarrollados. 

Existen miles de compuestos naturales orgánicos pero no todos pueden ser degradados con la misma 
facilidad. Los azúcares simples y los almidones se degradan rápidamente; en cambio la celulosa (un poli- 
sacárido) se degrada mucho más lentamente, y el pelo y uñas (proteínas fibrosas) son prácticamente no de- 
gradables en las pruebas de BOD o en tratamientos normales de aguas residuales. Existen otros compuestos 
que se encuentran entre estos dos extremos. 

Los microorganismos tienen límites en su capacidad de utilizar compuestos orgánicos como fuentes de 
carbón y energía. En consecuencia, muchos de estos compuestos orgánicos sólo pueden ser degradados por 
un pequeño grupo de microorganismos. 


8.4.2.2 Nutrientes 


El nitrógeno y el fósforo (dos nutrientes de importancia primaria) se consideran contaminantes a pesar de 
ser esenciales para el crecimiento de organismos vivos. A la vez, deben estar presentes en los ríos y lagos 
para sostener la cadena alimenticia natural. Los problemas surgen cuando los niveles de estos nutrientes son 
excesivos y la cadena alimenticia se perturba extremadamente, causando que algunos organismos prolife- 
ren a expensas de otros. La concentración excesiva de nutrientes a menudo conduce a la eutrofización, un 
proceso gradual en el cual los lagos pierden profundidad y se vuelven más productivos. 

Los lagos oligotróficos tienen un suministro limitado de nutrientes y una baja capacidad para soportar 
una red alimenticia. Estos lagos gradualmente pasan a través de las etapas mesotrófica y eutrófica a medida 
que aumenta la disponibilidad de nutrientes y el crecimiento de algas que son suministro de alimentos para 
organismos superiores. Un lago más productivo por lo general tiene una población mayor de peces, pero la 
calidad del agua se reduce tras la muerte de las algas y su descomposición ya que con esto es suficiente para 
agotar el oxígeno. Los lagos muy viejos tienen sedimentos orgánicos gruesos y plantas con raíces abundan- 
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tes, hasta que se llenan por completo. El tiempo para que este proceso ocurra depende del tamaño original 
del lago y de la velocidad a la que los sedimentos y nutrientes se introducen. En algunos lagos el proceso 
natural de eutrofización es tan lento que pueden pasar miles de años con pocos cambios en la calidad del 
agua. La eutrofización cultural se produce cuando la actividad humana acelera los procesos naturales me- 
diante el incremento de la velocidad a la que los sedimentos y nutrientes se añaden al lago. Algunas fuentes 
importantes de nutrientes incluyen detergentes de base fósforo, fertilizantes y desechos de procesamiento 
de alimentos. Por lo tanto, la contaminación del lago puede ser vista como la intensificación de un proceso 
natural. 


8.4.2.3 Organismos patógenos 


Las aguas residuales sin tratamiento son un riesgo importante para la salud pública ya que representan una 
vía importante para la propagación de muchas enfermedades infecciosas. Los excrementos de los humanos 
y de animales infectados con ciertos organismos patógenos (por ejemplo, bacterias que causan enfermeda- 
des, virus y parásitos) contienen un gran número de estos organismos o sus huevos. Incluso después de que 
los síntomas de la enfermedad desaparecen, una persona o animal puede albergar bajas poblaciones de estos 
organismos patógenos, por lo que sigue actuando como un portador de la enfermedad. Si los desechos con- 
taminan agua para beber, comer, nadar o para el aseo personal, los organismos patógenos pueden acceder 
e infectar a otras personas (tabla 8.6). 


Tabla 8.6. Agentes infecciosos presentes en aguas residuales contaminadas. 


Agente infeccioso Enfermedad 
Salmonella typhi (bacteria) Fiebre tifoidea 
Vibrio cholerae (bacteria) Cólera 
Salmonella sp. (bacteria) Salmonelosis 
Escherichia coli (bacteria) Diarrea 
Hepatitis A virus Hepatitis infecciosa 
Shigella species (bacteria) Disentería 
Entamoeba histolytica (protozoario) Disentería 
Giardia intestinalis (protozoario) Giardiasis 
Lombrices, gusanos Muchas enfermedades parasitarias 


Antes de reconocer la conexión entre las enfermedades y los agentes patógenos de las aguas residuales 
a mediados del siglo XVII, eran muy comunes las epidemias desastrosas. Por ejemplo, la fiebre tifoidea 
y el cólera mataron a miles de personas en diferentes ciudades. Hoy en día, las medidas de salud pública 
han impedido este ciclo de enfermedades; algunos ejemplos incluyen la purificación y la desinfección de 
los suministros públicos de agua con cloro u otros agentes, la recolección y el tratamiento sanitario de los 
desechos de aguas residuales, y el mantenimiento de los estándares sanitarios en todos los establecimientos 
en donde se procesen o preparen alimentos para el consumo público. 

Sin embargo, en muchas partes del mundo (y en gran parte debido a la falta de sanidad en material de 
agua y alcantarillado) una parte importante de la población mundial se encuentra crónicamente infectada. 
Se reportan cada año más de 250 millones de nuevos casos de enfermedades transmitidas por el agua, de 
los cuales alrededor de 10 millones terminan con la muerte (alrededor de 50% de ellas son niños menores 
de cinco años). 

Los exámenes de rutina de muestras ambientales para detectar la presencia de organismos patógenos 
intestinales a menudo resultan una tarea tediosa, difícil y en la que se requiere mucho tiempo, por lo que se 
ha acostumbrado a detectar dichos organismos patógenos mediante la búsqueda de ciertos microorganismos 
cuya presencia indica que éstos pueden estar también presentes. Por ejemplo, las bacterias coliformes, que 
normalmente se producen en el intestino de animales de sangre caliente, se excretan en grandes cantidades 
en las heces. En el agua contaminada, las bacterias coliformes se encuentran en densidades más o menos 
proporcionales al grado de contaminación fecal. Muchos países han adoptado estas densidades de bacterias 
coliformes como estándares para agua potable, de recreación, descargas de aguas residuales o para varios 
alimentos. Por ejemplo, el número promedio de bacterias coliformes presentes en las heces humanas es de 
1.3 x 107/g. La EPA de los Estados Unidos ha establecido un estándar de que no haya bacterias coliformes 
en una muestra de 100 mL de agua potable. Por el contrario, la Ley de Agua Limpia permite hasta 200 
bacterias coliformes fecales/100 mL para los vertederos de aguas residuales. 
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8.4.2.4 Sólidos en suspensión 


Las aguas residuales contienen una gran variedad de materiales sólidos suspendidos. La clasificación de 
los diferentes sólidos se muestra en la figura 8.3. Los sólidos totales (o total solids, TS) se obtienen por 
evaporación a sequedad de una muestra de aguas residuales a 103-105°C. Una etapa de filtración separa 
los sólidos suspendidos totales (o total suspended solids, TSS), los cuales permanecen en el filtro, de los 
sólidos totales disueltos (o total dissolved solids, TDS), que pasan en el filtrado. El residuo que permanece 
después de que los TS sean calcinados a 500°C se le llama sólidos fijos totales (total fixed solids, TFS), los 
cuales representan a las sales inorgánicas en la muestra. Los sólidos que se volatilizan y se queman son 
los sólidos volátiles totales (total volatile solids, TVS) y representan la materia orgánica, incluyendo los 
microorganismos. Como se puede observar en la figura 8.3, tanto los TSS como los TDS incluyen sólidos 
fijos y volátiles. Todos ellos reportados en mg/L. 


Sólidos totales, 
TS 


Sólidos suspendidos Sólidos totales 
totales, TSS disueltos, TDS 


Sólidos volátiles Sólidos fijos Sólidos volátiles Sólidos disueltos 
suspendidos, VSS totales, TFS disueltos, VDS fijos, FDS 


Sólidos fijos 
totales, TFS 


Sólidos volátiles 
totales, TVS 


Figura 8.3 Tipos de sólidos en agua y aguas residuales. 


El término sólidos sedimentables se aplica a los sólidos en suspensión que se depositan en condiciones de 
inmovilidad a causa de la gravedad. Su medición es importante en la práctica de la ingeniería, ya que a par- 
tir de esto se determinan las unidades de sedimentación y el comportamiento físico de las aguas residuales 
que entran a cuerpos de agua naturales. Las partículas coloidales no se sedimentan fácilmente y provocan 
la turbidez común en muchas de las aguas superficiales (ver capítulo 6). 

En las aguas turbias, la mayoría de los organismos nocivos están expuestos a la acción de un desinfectante. 
Sin embargo, en los casos en que la turbidez es causada por los sólidos de las aguas residuales municipales, 
muchos de éstos pueden ser encerrados en las partículas quedando así protegidos de los desinfectantes. Por 
esto y por razones estéticas, la EPA de los Estados Unidos ha puesto un nivel máximo de contaminación de 
0.5 a 1.0 unidades de turbidez en el suministro público de agua, dependiendo del proceso de tratamiento. 

La turbidez es una medida de las propiedades del agua de transmisión de luz, su medición se basa en 
la comparación de la intensidad de luz dispersada por una muestra y la luz dispersada por una muestra de 
referencia en las mismas condiciones. Los estándares usados más ampliamente se preparan con sulfato de 
hidracina y hexametilentetramina en agua, para dar las unidades de turbidez de formazina (formazin turbi- 
dity units, FTU). 

La cantidad de materia en suspensión en las aguas residuales aumenta con su grado de contaminación. 
Los lodos representan un caso extremo en el que la mayor parte de la materia sólida está suspendida. La de- 
terminación de sólidos en suspensión resulta útil en el análisis de aguas contaminadas ya que es uno de los 
principales parámetros para analizar la “fuerza” de las aguas residuales domésticas y para la determinación 
de la eficiencia de las unidades de tratamiento. 


8.4.2.5 Derrames de petróleo y grasas 


Los derrames de petróleo representan una gran aportación de hidrocarburos a los océanos, las aguas super- 
ficiales y las subterráneas. Se producen por accidentes (por ejemplo, choques de barcos, trenes o camio- 
nes), por falta de mantenimiento (por ejemplo, tuberías corroídas), por negligencia (por ejemplo, cambios 
de aceite de coches que acaban en las aguas residuales) y similares. Los derrames de petróleo implican la 
descarga de aceites minerales y otros productos del petróleo, se forman de hidrocarburos alifáticos, aro- 
máticos y nafténicos (mono y policíclicos) de altos y bajos pesos moleculares, así como por compuestos 
insaturados heterocíclicos de alto peso molecular (por ejemplo, resinas y asfaltenos). En general, el petróleo 
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se extiende en los cuerpos de agua en fracciones disueltas, películas, emulsiones, o fracciones adsorbidas 
y algunos compuestos se transformarán por medio de procesos microbiológicos, químicos o fotoquímicos. 
Las fracciones más ligeras (volatile organic carbon, VOC) tenderán a volatilizarse mientras que las más 
persistentes serán los PAH de alto peso molecular. 

Los efectos del petróleo en los medios acuáticos son múltiples. Además de la afectación física que sufren 
los organismos acuáticos, muchas de estas sustancias son tóxicas y cancerígenas. El transporte de petróleo 
por medio de barcos representa un grave peligro para el medio ambiente y las especies vivas que lo habitan. 
Como ejemplo, se estima que el trágico accidente en el que se derramó una gran cantidad de petróleo en la 
costa de España en 2002 aún tardará muchos años en poder limpiarse. 

Otro efecto de los derrames de petróleo consiste en la formación de emulsiones de petróleo las cuales blo- 
quean la entrada de luz en los cuerpos de agua, disminuyendo la actividad biológica y la acción de limpieza. 
Por último, el agua contaminada con petróleo resulta negativa a la opinión pública. 

Uno de los efectos de preocupación inmediata es el hecho de que la gran mayoría de las plantas de trata- 
miento de agua en todo el mundo utilizan cloro como agente desinfectante. Desafortunadamente, el cloro 
es capaz de halogenar muchos compuestos orgánicos (incluyendo componentes del petróleo) dando lugar a 
compuestos organoclorados dañinos. 


8.4.2.6 Compuestos de metales y metaloides 


Como se mencionó anteriormente, muchos metales y sus iones se han esparcido en el medio ambiente 
debido a las diversas actividades humanas, siendo los procesos industriales los principales (por ejemplo, 
la minería y la fundición). La minería puede provocar considerables cantidades de drenaje ácido de minas, 
muy perjudicial para el entorno (ver sección 8.4.3). 

Según lo discutido en los capítulos 3 y 6, la disponibilidad y la forma química de las especies metálicas 
acuosas dependen de varios factores, siendo el más importante de éstos el pH de la solución así como la 
naturaleza y concentración de los agentes complejantes presentes. Como se mencionó en esos capítulos, 
la distribución de las especies (especiación) juega un papel clave en sus efectos (por ejemplo, la toxicidad 
como se discute en el capítulo 9). La predicción de estos efectos se vuelve cada vez más difícil para las 
pruebas de laboratorio ya que el metal contenido en la corriente pasa por cambios drásticos en su curso 
normal (por ejemplo, al mezclarse con lluvia ácida) o cuando se descarga en aguas receptoras con valores 
de pH muy diferentes. 

Los metales pueden llegar a estar “encerrados” en los sedimentos del fondo de los sistemas acuáticos 
debido a reacciones químicas, y pueden permanecer allí por muchos años. Sin embargo, la solubilidad de 
los metales aumenta si el pH disminuye ya que se vuelven más móviles. De hecho, uno de los efectos cola- 
terales de la lluvia ácida es la reducción de los niveles de metales en los suelos, los cuales al filtrarse pueden 
dañar a las plantas de raíces profundas y contaminar el agua subterránea. Otro ejemplo del efecto del pH 
es la absorción de iones metálicos por algunos cultivos, en donde su concentración se puede multiplicar 
muchas veces por la disminución de tan sólo una unidad de pH. 

Además de las preocupaciones por la salud, la presencia de iones metálicos en el agua puede provocar 
efectos secundarios tales como mal sabor, aumento de la turbidez y coloración, entre otros. Los iones de 
hierro y manganeso también pueden promover el crecimiento bacteriano con su inconveniente asociado 
(por ejemplo, mal olor). Afortunadamente existen muchos métodos de tratamiento disponibles, como se 
explicará en el capítulo 10. 


8.4.2.7 Radionúclidos 


Aparte de los accidentes en plantas nucleares (por ejemplo, Chernobyl o Fukushima), la principal fuente de 
contaminación radioactiva antropogénica probablemente se deriva de las aplicaciones médicas. Informes 
documentados de manejo de residuos radioactivos reportan que algunas veces estas sustancias acaban en 
los vertederos de basura expuestos al público. Los principales isótopos radioactivos utilizados en aplicacio- 
nes médicas se muestran en la tabla 8.7. 

La principal fuente natural de radioactividad peligrosa es probablemente el Rn (consulte la sección 
8.4.1). 


8.4.2.8 Los detergentes (surfactantes) y el enriquecimiento de nutrientes 


El más común de los detergentes de tipo sintético utilizado hasta finales de los años 60 fue un alquilarilsul- 
fonato que resultó ser muy lento en su biodegradación debido a su estructura ramificada (ver sección 9.1.3). 
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Este problema es evitado ahora mediante la sustitución de la parte alquilo ramificada por una estructura 
menos ramificada (o más lineal) como en los detergentes aniónicos (el dodecilbencensulfonato, o ABS). En 
la formulación de un producto comercial, la molécula del detergente en sí solo constituye entre 1/3 y 1/10 
de la preparación total. Los aniones de polifosfato (por ejemplo, P,O,,>) siguen siendo muy comunes en 
algunas partes del mundo como complementos de los detergentes ya que pueden formar complejos con los 
iones de Ca y Mg que son los responsables de la dureza del agua y de la incapacidad de los detergentes y 
jabones de ejercer sus efectos tensoactivos. La capacidad de formar complejos con los polifosfatos se puede 
observar en la figura 8.4. 


Tabla 8.7. Isótopos radioactivos utilizados en la medicina.* 


Nombre del isótopo Símbolo Vida media Uso 

Cobalto-60 CO 5 años Terapia de radiación utilizada para el tratamiento del cáncer. 
Radio-226 Ra 1590 años Terapia de radiación utilizada para el tratamiento del cáncer. 
Yodo-131 131] 8 días Función tiroidea, terapia del cáncer, función hepática. 
Cobalto-57 Co 270 días Absorción de la vitamina B-12 

Fósforo-32 Po 14 días Detección del cáncer de piel 

Sodio-24 Na 15h Detección de arterias bloqueadas 

Cromo-51 “Cr 28 días Volumen de glóbulos rojos 

Tecnecio-99 Tc 6 horas Imágenes del cerebro, pulmones, corazón, hígado, riñones 
Americio-241 Am 432 años Detección de osteoporosis, imágenes del corazón 


Diagnóstico del tracto gastrointestinal, medición del flujo 


Cerio-141 MCe 32.5 días 7 nape p 
sanguíneo miocárdico regional 

Europio-155 1Eu 4.73 años Detección de osteoporosis 

Galio-68 Ga 68.1 min Estudio de trombosis y aterosclerosis, imágenes PET, B 
detección del cáncer de páncreas, corrección de atenuación 

Talio-201 2017] 3.04 días Radionúclido inyectado en los pacientes para permitir el 
análisis de enfermedades del corazón 

Iterbio-169 18S Y 32 dias Diagnóstico del tracto gastrointestinal 


*Los principios de la radioactividad y las definiciones asociadas se discuten en la sección 3.4. 


Figura 8.4 Estructura química del anión polifosfato. 


Cuando los fosfatos de los detergentes y nutrientes entran en la aguas superficiales se favorece un cre- 
cimiento excesivo de algas (eutrofización). Tras la muerte de las algas, su degradación microbiana puede 
aumentar drásticamente la demanda de oxígeno del agua y por lo tanto disminuir la calidad de la misma 
mediante la reducción de la capacidad de mantener la vida. Además, las algas impiden el acceso de la luz a 
las regiones más bajas de los reservorios de agua y por lo tanto se ven afectados sus procesos fotoquímicos 
naturales. Los polifosfatos pueden actuar como ligantes y como tales, provocan otros efectos ambientales 
incluyendo la modificación de la solubilidad de los iones metálicos y la disolución de óxidos sólidos natu- 
rales (véase la sección 8.4.3). 


8.4.2.9 Sales 


Muchas industrias descargan altas concentraciones de sales. Además, el uso de sales en algunas carreteras 
durante el invierno provoca altos niveles de sales en los desagiies urbanos, especialmente durante el des- 
hielo de la primavera. Un hecho de particular preocupación en las regiones áridas (donde el agua es am- 
pliamente utilizada para el riego) es que el agua recoge las sales cada vez que pasa a través del suelo en su 
camino de regreso al río, aumentando su concentración a medida que se acerca a éste. Si dicho parámetro se 
vuelve demasiado alto, puede causar daño a los cultivos o envenenamiento de los suelos. En el agua fresca 
se suele producir un problema diferente, ya que al aumentar la concentración de sales se puede llegar al 
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punto en el que las poblaciones naturales tanto de plantas como animales se vean amenazadas o que el agua 
ya no sea útil para el suministro público o para el riego. 

Las sales se pueden determinar como TDS o mediante la medición de la conductividad de la solución (es 
decir, la capacidad de una solución para conducir una corriente eléctrica). La conductividad en las unidades 
del SI se expresa como miliSiemens/m (mS/m) o en micromhos por centímetro (umho/cm); 1 mS/m es 
equivalente a 10 umho/cm. 


8.4.2.10 Calor 


Aunque el calor no suele ser reconocido como un contaminante, las personas involucradas en la industria 
de la energía eléctrica son muy conscientes de los problemas que causa el desecho de calor. Por otra parte, 
las aguas liberadas durante varios procesos industriales están mucho más calientes que las propias aguas 
receptoras. Mientras que en algunos casos un aumento en la temperatura del agua puede ser benéfico (por 
ejemplo, el aumento en la producción de almejas y ostras), en otros casos puede tener efectos negativos. 
Por ejemplo, muchos peces comerciales o de pesca deportiva (como el salmón y la trucha) sólo viven en 
aguas frías. Las temperaturas altas también propician el agotamiento de oxígeno en lugares donde existen 
desechos demandantes de oxígeno. 

La calidad de las aguas residuales vertidas en la aguas de la superficie terrestre depende de la calidad de 
las aguas residuales provenientes del alcantarillado y sus tratamientos. 


8.4.2.11 Otras contribuciones 


Muchos otros contaminantes entran diariamente a los reservorios de agua y sería prácticamente imposible 
presentarlos en este espacio tan limitado. Un ejemplo son los desechos de plástico, que al erosionarse se 
convierten en fragmentos microscópicos en forma de gránulos o fibras lo suficientemente pequeñas como 
para ser ingeridas por pequeños organismos, lo que representa una importante amenaza para sus vidas. 
Piezas mayores de plástico (por ejemplo, bolsas) pueden ser peligrosas para animales como las tortugas ya 
que pueden ingerirlas o ser estranguladas por ellas; para empeorar las cosas, algunos de estos materiales se 
asemejan a alimentos presentes en los océanos (por ejemplo, las medusas). 


8.4.2.12 Contaminación de las aguas subterráneas 


Las aguas subterráneas (véase su definición en el capítulo 6) pueden estar contaminadas por diversas fuen- 
tes antropogénicas, siendo principalmente sistemas sépticos y efluentes de cañerías, desechos animales, 
residuos agrícolas, reutilización del agua de riego, desechos industriales, drenajes ácidos de minas, pozos 
subterráneos para la inyección de residuos, tanques de almacenamiento subterráneo, sales provenientes del 
deshielo de autopistas, fugas en tuberías, derrames accidentales y lixiviados de desechos sanitarios. Los 
lixiviados son los efluentes líquidos generados en los vertederos que contienen contaminantes solubles o 
suspendidos como resultado de la filtración del agua a través de los residuos. 

La contaminación de las aguas subterráneas por medios naturales también puede ocurrir, aunque en me- 
nor medida; algunos ejemplos incluyen la mineralización de acuíferos solubles y la disolución de arsénico. 
Este tipo de contaminación es mucho menos reversible y mucho más difícil de abordar que la de las aguas 
superficiales, ya que la mayoría de los microorganismos de limpieza actúan de manera aeróbica (véanse 
los capítulos 7, 9 y 11), y el agua subterránea normalmente no está en contacto con una fuente de oxígeno 
fresco. Además los procesos de limpieza provocados por la luz obviamente no pueden ocurrir aquí. 


8.4.2.13 Aguas superficiales 


La descarga de aguas residuales en aguas superficiales es una fuente mundial importante de contaminantes. 
Los residuos domésticos e industriales son descargados principalmente en sistemas de aguas residuales. La 
calidad de las aguas residuales depende de la calidad de las aguas residuales recibidas en los drenajes y su 
tratamiento. La orina, las heces, el papel, el jabón y los detergentes sintéticos son algunos de los componen- 
tes principales de los desechos domésticos. Por otro lado, los desechos industriales tienen muchos y muy 
variados componentes, y su calidad depende de la naturaleza de las fuentes individuales. Existen diversos 
tratamientos que pueden llevarse a cabo en los drenajes para mejorar la calidad de las aguas residuales antes 
de ser vertidas en las aguas superficiales (véanse los capítulos 10 y 11). 
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Muchos contaminantes de las aguas superficiales son transportados por los rios, ya sea de manera disuelta 
o como partículas, y más tarde se pueden acumular en los lagos o en los estuarios dentro de los que fluyen. 
Las corrientes oceánicas pueden transportar contaminantes por largas distancias. 


8.4.3 Efectos de los contaminantes sobre la litósfera 


Hay una importancia particular en la contaminación del suelo, ya que recibe a los contaminantes de la 
atmósfera (por ejemplo, sulfatos y nitratos resultantes de la oxidación de los óxidos de nitrógeno y azufre, 
y los metales provenientes de fundiciones), y de la hidrósfera (por ejemplo, sedimentos que concentran 
metales pesados de cuerpos acuosos y operaciones mineras). En modelos multimedia de balances de masa 
se muestra que el suelo es un importante sumidero, así como un conductor para la transferencia de masa 
hacia la vegetación y al agua subterránea poco profunda. 

Los suelos son los culpables principales y últimos de muchas de las diferentes vías de exposición humana 
a contaminantes a través de la cadena alimenticia, en parte porque los compuestos lipofílicos que residen 
principalmente en los suelos disuelven a pesticidas, herbicidas y similares. 


8.4.3.1 Transformación de contaminantes en los suelos 


Los contaminantes del suelo pueden filtrarse y terminar en las aguas subterráneas, o ser retenidos debido 
a alguna afinidad por los componentes presentes en él (por ejemplo, compuestos orgánicos insolubles en 
sustancias húmicas). Allí pueden permanecer inactivos, descomponerse o reaccionar con otros componen- 
tes del suelo o con otros contaminantes. Las reacciones de este tipo de contaminantes con el suelo incluyen 
principalmente oxidación, reducción, combinación, precipitación, disolución y metátesis. Las vías princi- 
pales de descomposición incluyen la biodegradación (véase la sección 9.1.2), la degradación química y la 
fotólisis (sólo para las especies en la superficie); los productos finales pueden o no ser más amigables con el 
ambiente que el material inicial. Por ejemplo, el tricloroetileno se fotodescompone en arcillas (por ejemplo 
montmorillonita de Ca), dando principalmente ácido dicloroacético, el cual es cancerígeno y cuya toxicidad 
es superior a la del tricloroetileno. 


8.4.3.2 Transporte, movilidad y reparto de los contaminantes 
en los suelos 


Un contaminante puede penetrar en el suelo hasta una profundidad específica, y por lo tanto es necesario el 
conocimiento de datos individuales sobre éste para poder realizar los cálculos de su transportación. Debido 
a las restricciones de transporte masivo, los tiempos de residencia de muchos contaminantes en los suelos 
son desgraciadamente mucho más largos que en los gases o en las fases líquidas. Además, los efectos de 
reparto en los suelos pueden ser dramáticos. Un ejemplo de ello es el efecto de la concentración que pro- 
duce el uranio, que a veces alcanza niveles hasta de 10* veces la concentración que se tiene en el agua, la 
cual se pensaría que estaría en equilibrio con la del suelo. La biota juega un papel clave en el transporte y 
la movilización de los contaminantes del suelo, ya que por ejemplo, muchos de ellos se bioacumulan en la 
vegetación o en el ganado (véase sección 9.2). 

La tierra también está contaminada por algunos materiales transportados por vía aérea. El humo y el 
polvo de las chimeneas pueden caer en tierras vecinas, llevando con ellos una variedad de contaminantes 
orgánicos e inorgánicos. Gases como el dióxido de azufre y el óxido de nitrógeno (emisiones de chime- 
neas) pueden causar daños en la vegetación cerca de las zonas industriales. Además, como en las aguas 
superficiales, los contaminantes atmosféricos alcanzan el suelo después de viajar largas distancias y son 
arrastrados por la lluvia o la nieve, en solución o suspensión, o por partículas de polvo. 

La partición y la movilidad de los iones metálicos, compuestos de metales, y ligantes en los suelos o sedi- 
mentos se ven afectadas por su adsorción sobre una variedad de sustratos. Como se mencionó anteriormente 
(véase la sección 6.3.1), los óxidos naturales ofrecen sitios adecuados para la adsorción de algunas de estas 
especies e incluso pueden disolverse. Aquí, la comprensión de los fenómenos de enlazamiento es crucial; 
por ejemplo, la adsorción de [Co(IIJDEDTA] (escrito como [ML] >) en superficies de óxido de aluminio 
hidratado (escrito como =AlOH) se puede representar como: 


=AIOH + [ML] + H* > =AIOH,* — [LM] (8.63) 


Se trata de un mecanismo de esfera externa (véase la sección 3.1.4), ya que los cuatro grupos de car- 
boxilato en el complejo monovalente [Co(III)EDTA] se coordinan con el metal central, mientras que en el 
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complejo bivalente [Co(II)EDTA]* un grupo carboxilato esta libre para coordinarse con la superficie y por 
lo tanto se adsorbe a través de una ruta completamente diferente. 

Los polifosfatos también juegan un papel importante en la química de los óxidos metálicos naturales. Por 
ejemplo, si la concentración de polifosfatos es menor que la necesaria para saturar los sitios disponibles 
de una superficie del óxido sólido, su presencia mejora la sorción de los iones metálicos cercanos; por el 
contrario, si la concentración es superior a la necesaria para saturar la superficie, su presencia disminuye la 
sorción de los iones metálicos debido a dos efectos: 


a) Competencia entre polifosfatos disueltos o superficiales por los iones metálicos. 

b) Disolución del propio óxido por la acción de los polifosfatos. Por ejemplo, los polifosfatos compiten 
con tal éxito con especies metal-EDTA por sitios de adsorción en óxidos de hierro naturales (por 
ejemplo, goetita), que el complejo metálico puede ser desorbido completamente bajo condiciones 
apropiadas de pH y concentración. 


Como se mencionó antes, el pH del suelo puede jugar un papel muy importante en sus interacciones con 
los contaminantes. Los diagramas de distribución de las especies (ver capítulo 3) establecen un marco para 
saber cuáles son las especies predominantes en un pH dado. Por ejemplo, los fosfatos tienen las zonas pre- 
dominantes mostradas en la figura 8.5. 


H,PO, H,PO, HPO,” PO; 


N 
~ 
N 


pH 
Figura 8.5 Diagrama de zonas de predominio para fosfatos. 


Ya que los suelos suelen tener grupos hidroxilo superficiales, los valores bajos de pH permiten su proto- 
nación y por lo tanto hacen su superficie positiva o neutra. Los grupos OH, formados de esta manera son 
más fáciles de desplazar de los sitios de enlazamiento superficial que los grupos OH, y es por eso que las 
reacciones de intercambio de ligantes con grupos de fosfatos cargados negativamente ocurren mas fácil- 
mente a pH bajo. Por el contrario, el exceso de OH en solución a pH alto elimina los protones de la super- 
ficie, haciéndola negativa y como consecuencia, los grupos fosfato cargados negativamente son repelidos 
electrostáticamente y la adsorción no se produce. 


8.4.3.3 La agricultura y la química de los suelos 


Los suelos reciben grandes cantidades de fertilizantes, aditivos (por ejemplo, yeso y azufre), pesticidas y 
herbicidas que son aplicados a los cultivos. Los biocidas se utilizan para el control de plagas tanto de anima- 
les vertebrados como invertebrados, malezas y otros vectores de enfermedades. Esto es muy importante en 
zonas de agricultura intensiva, donde se utiliza una gran variedad de pesticidas diferentes en el transcurso 
del año, los cuales son aplicados de formas diferentes (como aerosoles, gránulos, polvos y tratamiento de 
semillas). El método de aplicación y la naturaleza de las formulaciones pueden influir en la manera en que 
los plaguicidas se distribuyen en los cultivos y suelos. Algunas veces se mueven a través del suelo, contami- 
nando las aguas subterráneas sobre todo cuando existen grietas que permiten la filtración rápida del agua. 

Aparte de las aplicaciones agrícolas, los plaguicidas también se administran sobre grandes áreas para 
otros fines tales como el control de la mosca tse-tsé y langostas en África. 

El uso de lodos activados como fertilizantes en terrenos agrícolas es otra fuente de contaminación ya 
que compuestos como los nitratos, fosfatos, metales pesados, detergentes y otros se añaden al suelo de esta 
manera. 

Como se mencionó anteriormente, el alto contenido de sales en el agua (por ejemplo, sulfatos de Na, 
Ca, y Mg) al estar en contacto con los suelos produce la salinización: es decir, exceso de salinidad. Otras 
causas para este fenómeno incluyen altas plataformas de aguas, altas tasas de evaporación y precipitación 
anual baja. La salinidad excesiva hace que sea más difícil para las raíces de las plantas tomar el agua, lo 
que reduce considerablemente los rendimientos de los cultivos así como la degradación de la calidad de las 
aguas subterráneas poco profundas y de las aguas superficiales. 
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8.4.3.4 Los metales y los procesos mineros 


Los metales constituyen una fuente importante de contaminación en los suelos. Como se discutió en los 
capítulos 5 y 6, éstos pueden unirse a los suelos a través de sustancias húmicas, complejación superficial, o 
intercambio iónico. En algunos casos ocurre más de un tipo de interacción como en los minerales de arcilla 
(por ejemplo, montmorillonita and vermiculita) ya que los metales se unen a éstos a través de intercambios 
iónicos, así como por complejación. Estas interacciones afectan la lixiviación de iones metálicos, la absor- 
ción de las plantas, y otros fenómenos relacionados. Resulta evidente que existe una interrelación entre lo 
discutido en este tema y lo visto en la sección anterior sobre los efectos de los contaminantes metálicos en 
la hidrósfera. 

La contaminación de suelos por metales se debe principalmente a la aplicación de lodos activados, estiér- 
col, fertilizantes fosfatados, deposición atmosférica y emisiones provenientes del tráfico. Los iones metáli- 
cos pesados que se encuentran en los suelos de manera más común son Zn, Cu, Ni, Pb, Cr y Cd. Como se 
mencionó anteriormente (véase la sección 6.3.1.4), las técnicas de extracción secuencial pueden diferen- 
ciar las formas de metal en un terreno, que por lo general son: la fracción soluble en ácido (por ejemplo, 
carbonatos), la fracción reducible (por ejemplo, óxidos de hierro/manganeso) y la fracción oxidable (por 
ejemplo, metales en estados de oxidación bajos). 

Entre otros minerales, los sulfuros metálicos son casi omnipresentes en el medio ambiente. Se oxidan 
cuando se exponen al aire como resultado de los procesos mineros. Los microorganismos suelen mediar en 
este proceso, aunque la oxidación química pura también es posible. Después de entrar en contacto con el 
agua (principalmente de lluvia), estos minerales forman soluciones acuosas que son notablemente ácidas y 
que se denominan genéricamente drenaje ácido de mina (o acid mine drainage, AMD). Ya que el Fe es a 
menudo el principal metal presente, el AMD puede ser representado por la siguiente ecuación 


FeS, + H,O,, + 7/20, > Fe” + 2S0,? + 2H" (8.64) 


El Fe** así producido se oxida a Fe* en el aire a un pH bajo, aunque muy lentamente. Entonces el Fe** 
puede hidrolizase y formar hidróxido de Fe(III) insoluble, o actuar como un oxidante secundario para el 
FeS,: 

2 


FeS,, + 14Fe* + 8H,0,, > 15Fe** + 2SO,? + 16H" (8.65) 


Los residuos obtenidos después de que el principal mineral o metal se ha extraído se llaman relaves. Por 
lo general aparecen en una forma sustancialmente dividida (como resultado de la trituración y de la mo- 
lienda) y por lo tanto tienen grandes superficies de contacto, lo que favorece las reacciones anteriores. La 
producción consecuente de protones e iones sulfato genera H,SO,, el cual puede disolver a los minerales y 
por lo tanto aumentar la cantidad de iones metálicos y no metálicos así como la acidez de las aguas superfi- 
ciales cercanas, las aguas subterráneas, y los cuerpos correspondientes de recepción del agua. Por ejemplo, 
el arsénico se acumula en determinadas zonas cuando los minerales de sulfuro contienen este elemento. 
Además, el proceso de AMD promueve la deposición de especies de Fe(III) insolubles en el agua. Cuando 
el nivel freático se encuentra cerca de la superficie, por medio de capilaridad y evaporación se pueden 
también contaminar las capas superiores del suelo. Sorprendentemente, las descargas de relaves pueden ser 
oxidadas a profundidades hasta de 5 m. 

Como se muestra en la tabla 8.8 existen soluciones muy ácidas en el medio ambiente como resultado 
del AMD y otros fenómenos ambientales naturales, principalmente producidos por los ácidos magmáticos: 
HCl, HE, H,SO,. 


Tabla 8.8 Soluciones extremadamente ácidas en el medio ambiente. 


Sitio Ubicación pH Comentarios 
Kawah Ijen Isla de Java 0a0.2 Aguas de lagos 
Kilauea Iki Hawaii -0.3 HCl — HF, condensados fumarólicos 
Cráter Poas Costa Rica -0.9 Aguas de lagos 
Volcán Ebeko Islas Kuriles, Rusia -1.7 HC! - H,SO, en aguas termales 
Iron Mountain California, EE.UU. 1.5a-3.6 AMD 


Fuente: Nordstrom, 2000. 
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8.4.3.5 Otros residuos y contaminantes en los suelos 


El tiradero de desechos en los vertederos es una práctica muy común. De hecho, muchos de estos viejos 
lugares pueden ser considerados como “bombas de tiempo” ecológicas ya que, en los vertederos, las sus- 
tancias peligrosas se mezclan con otros residuos y con la tierra misma, haciendo su tratamiento muy com- 
plicado. Los residuos en los vertederos contienen frecuentemente: 


e Residuos sólidos. Incluyen principalmente residuos de papel, alimentos, desechos de calles y jardi- 
nes, plásticos, objetos de metal y residuos de fosas sépticas. 

e Residuos industriales. Varian ampliamente, ya que incluyen sustancias como residuos orgánicos 
gruesos (por ejemplo, alquitranes), materiales de construcción, residuos de tratamientos de contami- 
nación, desechos, residuos personales, y otros tipos de basura sólida. 

e Lodos. Materiales sólidos producidos en plantas de tratamiento de aguas residuales. Contienen resi- 
duos de lugares comerciales y residenciales, escurrimientos de aguas pluviales, entre otros. 


Por otro lado, está la cuestión de la eliminación de los desechos industriales y domésticos, ya que existen 
desechos tóxicos que requieren de un tratamiento más cuidadoso. Una de las principales preocupaciones 
son los residuos radioactivos procedentes de centrales nucleares; existen normas estrictas para su elimina- 
ción segura con el fin de minimizar la contaminación de la superficie de la tierra y de sus aguas. 

Por último, los contaminantes orgánicos no iónicos también pueden ser adsorbidos por el suelo a partir 
del agua. Esto constituye un proceso importante en el transporte/movilidad de los contaminantes en los 
subsuelos. Las fracturas en los suelos y los minerales arcillosos pueden desempeñar un papel clave como 
sitios de adsorción. 
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9 EFECTOS DE LOS CONTAMINANTES EN LAS BIÓSFERA: 
BIODEGRADABILIDAD, TOXICIDAD Y RIESGOS 


Como se muestra en el capítulo anterior, muchos contaminantes pueden clasificarse en términos de la 
región del medio ambiente en el que causan un impacto (por ejemplo, contaminantes del aire) de acuerdo 
con las transformaciones que sufren (por ejemplo, las sustancias químicas pueden ser biodegradables o re- 
calcitrantes, como veremos más adelante). De manera más importante, pueden clasificarse por los peligros 
que suponen para la salud humana y los ecosistemas. Estos aspectos están estrechamente relacionados con 
la estructura química y las características de las sustancias y sus interacciones con el medio ambiente y los 
organismos, como veremos a continuación. 


9.1 Tipos de contaminantes de acuerdo con 
su capacidad de biotransformación 


Muchos contaminantes pueden ser degradados por ciertos microorganismos (es decir, son biodegradables), 
mientras que otros carecen de los mecanismos necesarios para ser degradados o asimilados a través del 
metabolismo. Otra alternativa es que la degradación de una sustancia ocurra muy lentamente, de tal manera 
que la incorporación de sus átomos a los ciclos biogeoquímicos requerirá de mucho tiempo. Estos tipos 
de sustancias se llaman no-biodegradables o recalcitrantes. En las secciones siguientes se abordan estos 
conceptos con mayor detalle. 


9.1.1 Sustancias biodegradables y los procesos 
de biodegradación 


A pesar de que las transformaciones abióticas de compuestos orgánicos pueden producirse en el medio am- 
biente, tales procesos, si ocurren, rara vez convierten los compuestos orgánicos en sustancias inorgánicas. 
Estos procesos generalmente están vinculados con reacciones de oxidación, hidrólisis o fotólisis. Por otro 
lado, los procesos biológicos pueden modificar las moléculas orgánicas en sus sitios de descarga o durante 
su transporte. Tales procesos son en gran parte resultado de la actividad microbiológica, y con frecuencia 
ocasionan una modificación extensa de la estructura y las propiedades toxicológicas de los contaminantes 
o contaminantes potenciales (véase sección 9.1.2). 

Como se discutió en el capítulo 7, los microorganismos requieren fuentes de carbono orgánico o inorgá- 
nico, nitrógeno, fósforo, azufre, trazas de ciertos minerales, agua, y una fuente de energía para su manteni- 
miento y actividad. Es decir, la liberación bioquímica de la energía en la ausencia de luz requiere de dona- 
dores de electrones (por ejemplo, sustancias oxidables orgánicas o inorgánicas) y aceptores de electrones 
(por ejemplo, oxígeno molecular, iones sulfato, iones nitrato, compuestos de hierro, dióxido de carbono o 
compuestos orgánicos simples). 

La biodegradación puede definirse como la reducción de la complejidad de una sustancia por una catálisis 
biológica. Deben cumplirse varias condiciones para que la biodegradación pueda ocurrir: 


+ Un organismo debe existir en el lugar indicado y poseer las enzimas necesarias. 

e La sustancia objetivo debe estar accesible al organismo que la degrada (la inaccesibilidad puede de- 
berse a que la sustancia está presente en un microambiente distinto, a que esté disuelta en un solvente 
que no es miscible en agua, o que esté sorbida en una superficie sólida). 

e Si la enzima que puede degradar a la sustancia es extracelular, los enlaces objetivo en la molécula 
deben estar expuestos a esta enzima. 

e Sila enzima es intracelular, la molécula objetivo debe penetrar la superficie de la célula para estar en 
contacto con los sitios de actividad enzimática. 


La población (o biomasa) de las bacterias u hongos que actúan sobre muchos compuestos sintéticos suele 
ser pequeña, y por lo tanto las condiciones del entorno deben permitir su proliferación para que la biodegra- 
dación se lleve a cabo. La presencia y abundancia de microorganismos en un medio están determinadas no 
sólo por el carbono disponible, sino también por factores físicos y químicos tales como la disponibilidad de 
nutrientes y de oxígeno, así como la temperatura, el pH, la salinidad y la actividad del agua. 

La biodegradación con frecuencia conduce a la conversión de compuestos orgánicos en sustancias inor- 
gánicas. Esta conversión se denomina mineralización y se refiere a la capacidad de los microorganismos 
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quimioheterótrofos para transformar compuestos orgánicos en productos inorgánicos con la recuperación 
de carbono y energía para el crecimiento celular. Así, el organismo mineraliza carbono orgánico, nitrógeno 
(por ejemplo de proteínas), fósforo (de fosfolípidos o ácidos nucléicos) y azufre (de sulfatos orgánicos o 
cisteína) para producir CO, así como las formas inorgánicas de N, P, y S (por ejemplo, NH, PO,*, SO,* y 
S*), los cuales son liberados y se incorporan al ambiente circundante. La respiración, tanto de animales 
como de plantas, es un proceso de mineralización que degrada numerosas moléculas orgánicas de organis- 
mos vivos; por el contrario, la mineralización de los xenobióticos (ver definición más adelante) casi siempre 
se observa en microorganismos. Debido a su capacidad para mineralizar compuestos antropogénicos, los 
microorganismos juegan un papel clave en los procesos de biodegradación de suelos, aguas y sedimentos 
contaminados. 

Un xenobiótico es un compuesto “ajeno” a un organismo en particular, es decir, que no participa en su 
bioquímica normal. Un producto químico que es “normal” para un organismo puede ser ajeno a otro, y así 
los xenobióticos pueden ser naturales o sintéticos. Éstos pueden producir efectos benéficos (por ejemplo los 
productos farmacéuticos) o efectos tóxicos (por ejemplo el Pb). 

Los microorganismos logran la biodegradación en diversos tipos de ambientes. De particular importancia 
son los sistemas de tratamiento de aguas residuales, suelos, sitios subterráneos para la eliminación de dese- 
chos químicos, aguas subterráneas, aguas superficiales, océanos, sedimentos y estuarios. Las comunidades 
naturales de microorganismos en estos diferentes hábitats poseen una versatilidad fisiológica increíble. 
Tienen la capacidad de metabolizar (y a menudo mineralizar) un enorme número de moléculas orgánicas 
naturales y xenobióticas. 

Existen casos en que un sustrato no se utiliza para el crecimiento, pero se metaboliza en presencia de un 
segundo sustrato que sirve para mantener la reproducción del microorganismo. Este tipo de transforma- 
ción se llama cometabolismo. Las conversiones del cometabolismo que aparentemente implican una sola 
enzima incluyen reacciones de hidroxilación, oxidación, desaminación, hidrólisis, acilación y ruptura de 
enlaces éter. Otras conversiones son complejas e involucran varias enzimas. Esto puede explicarse por la 
existencia de enzimas que realizan un solo tipo de reacción, pero que actúan sobre una serie de moléculas 
estrechamente relacionadas. 


9.1.2 Reacciones de transformación biótica 


Los compuestos orgánicos y algunas especies inorgánicas pueden transformarse las moléculas sencillas en 
condiciones aerobias o anaerobias. Estas transformaciones se llevan a cabo gracias a enzimas que son parte 
de vías metabólicas que utilizan diversos microrganismos. 


9.1.2.1 Condiciones aerobias 


Los microorganismos aerobios pueden oxidar completamente el carbono orgánico en dióxido de carbono, 
utilizando oxígeno diatómico como aceptor terminal de electrones. 


9.1.2.1.1 Compuestos alifáticos 


Los hidrocarburos alifáticos incluyen estructuras con cadenas lineales y ramificadas. Los solventes indus- 
triales, hidrocarburos de petróleo y los alquilbencensulfonatos lineales (ABSL) son las principales fuentes 
de contaminantes de hidrocarburos alifáticos. Muchos microorganismos utilizan los hidrocarburos alifá- 
ticos como fuente de carbono. Los n-alcanos de cadena larga se utilizan más lentamente debido a la baja 
biodisponibilidad que resulta de su muy baja solubilidad en agua. En cambio, los n-alcanos de cadena corta 
muestran una mayor solubilidad acuosa. 

Los alifáticos saturados e insaturados se biodegradan fácilmente. Las moléculas alifáticas saturadas se 
oxidan con la ayuda de enzimas que utilizan oxígeno molecular (monooxigenasas, ver figura 9.1), mientras 
que las insaturadas se hidratan para formar ácidos grasos lineales, que son sustratos naturales de la ruta 
metabólica de la fB-oxidación (ver figura 9.2) y se degradan a acetil-CoA y a continuación se mineralizan 
por la respiración. 

La biodegradabilidad de los compuestos alifáticos puede estar limitada por las ramificaciones en la ca- 
dena de hidrocarburos. El grado de resistencia a la biodegradación depende tanto del número de ramifi- 
caciones como de su posición en la molécula, ya que la ruta de la B-oxidacién puede bloquearse. Así, los 
compuestos con un átomo de carbono cuaternario son muy estables debido a efectos estéricos. 
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Figura 9.1 Oxidación de hidrocarburos alifáticos lineales. 


9.1.2.1.2 Alifáticos halogenados 


La biodegradabilidad de los alifáticos también está limitada por la susti- 
tución de halógenos. Mientras que los n-alcanos monoclorados pueden 
biodegradarse, la presencia de dos o tres átomos de cloro en el mismo 
carbono desacelera considerablemente este proceso. Los solventes clo- 
rados son ampliamente utilizados a nivel industrial. Como consecuencia 
de su uso inapropiado y de su incorrecta eliminación, estos compuestos 
se encuentran entre los contaminantes orgánicos que se detectan con 
más frecuencia en las aguas subterráneas. La biodegradación de los 
compuestos alifáticos se produce por: 


a) Sustitución: Los halógenos de un compuesto mono o dihaloge- 
nado pueden sustituirse por un grupo hidroxilo de la siguiente 
manera: 

CH,CH,Cl + H,O,, > CH,CH,OH + H* + Cr (9.1) 

b) Oxidación: Esta reacción es catalizada por enzimas del tipo mono 
y dioxigenasas que actúan sobre compuestos que contienen varios 
átomos de cloro en C1 y C2. Estas enzimas son producidas por las 
bacterias para oxidar el metano, amoniaco, tolueno y otros com- 
puestos no halogenados y no muestran mucha especificidad por 
el sustrato, por lo que pueden participar en procesos de degrada- 
ción cometabólica de compuestos alifáticos clorados. A modo de 
ejemplo, el quimioautótrofo Nitrosomonas europaea utiliza NH, 
como fuente de energía natural y CO, como fuente de carbono 
y cometaboliza tricloroetileno, 1,1-dicloroetileno, di- y tetraclo- 
roetanos, cloroformo, y otros haloalcanos (aún fluoro-, bromo- o 
yodometano, véase la figura 9.3). 


Las condiciones aerobias en general favorecen la biodegradación de 
compuestos con un número de átomos de halógeno pequeño, mientras 
que las condiciones anaerobias favorecen la biodegradación de com- 
puestos con un mayor número de sustituyentes. La biodegradación com- 
pleta de alifáticos halogenados es difícil en condiciones anaerobias. 
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Figura 9.2 Ruta metabólica de 
la B-oxidacion de ácidos grasos. 


Figura 9.3 Biodegradación de 
cloroformo y tricloroetileno. 


CHO-COOH + 3Cl° +3 H HCOOH + CO + 3 Cl’ + 3H 
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9.1.2.1.3 Hidrocarburos aliciclicos 


Los hidrocarburos aliciclicos son los principales componentes del petróleo (abarcando 20-67% de su volu- 
men), así como de aceites vegetales y parafinas, lípidos microbianos y pesticidas. Abarcan desde moléculas 
simples (por ejemplo ciclopentano y ciclohexano) hasta moléculas más complejas (por ejemplo los pestici- 
das aldrín y kepona mostrados en la figura 9.4). 


Figura 9.4 Pesticidas alicíclicos (aldrín y kepona, respectivamente). 


Se cree que la degradación de hidrocarburos alicíclicos ocurre principalmente por reacciones comen- 
salistas y cometabólicas, como se muestra en la figura 9.5, donde un organismo convierte ciclohexano en 
ciclohexanona (pasos 1 y 2), pero es incapaz de convertirla en una lactona y abrir el anillo. Un segundo 
organismo, que no es capaz de oxidar el ciclohexano a ciclohexanona, puede llevar a cabo las reacciones 
siguientes y llegar hasta la mineralización de los compuestos alifáticos restantes. La velocidad de degrada- 
ción de los derivados ramificados con grupos alquilo de este tipo de hidrocarburos disminuye con el número 
de sustituyentes. 
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Figura 9.5 Biodegradación del ciclohexano. 


9.1.2.1.4 Hidrocarburos aromáticos 


La mayoría de los hidrocarburos aromáticos son productos naturales, pero su presencia en el medio ambien- 
te ha aumentado dramáticamente debido a actividades como el procesamiento y utilización de combustibles 
fósiles. La biodegradación de los compuestos aromáticos se lleva a cabo a través de una amplia variedad de 
bacterias y hongos en diversas condiciones ambientales. La transformación inicial más común en condicio- 
nes aerobias es la hidroxilación, que implica la incorporación de oxígeno molecular (véase la figura 9.6). 
En general, las bacterias transforman los compuestos aromáticos por un ataque inicial de una dioxigenasa 
para formar cis-dihidrodioles. Después, la molécula se aromatiza para formar catecol. 

Otros compuestos aromáticos no halogenados se transforman tanto en catecol como en protocatecuato. 
Luego, a través de una serie de reacciones de oxidación degradativa, el catecol y el protocatecuato se pro- 
cesan para formar, ya sea acetil-CoA y succinato, o piruvato y acetaldehído. En general, los compuestos 
aromáticos formados por uno, dos o tres anillos condensados con varios tipos de substituciones se transfor- 
man también en catecol (véase las figuras 9.7a y 9.7b). 

El anillo del catecol puede romperse por una segunda dioxigenasa, ya sea entre los dos grupos hidroxilo 
(vía orto, figura 9.8) o al lado de uno de los grupos hidroxilo (vía meta), como se muestra en la figura 9.9. 
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Figura 9.6 Oxidación bacteriana del benceno. 
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Figura 9.7a Rutas para la conversión enzimática de compuestos aromáticos a catecol. 


Los microorganismos eucariontes inicialmente atacan a los compuestos aromáticos con una citocromo 
P-450 monooxigenasa, incorporando un átomo de oxígeno molecular al anillo aromático y reduciendo el 
segundo a agua, lo que resulta en su conversión a un óxido de areno. Esta reacción es seguida por la adi- 
ción enzimática de agua para producir un trans-dihidrodiol (véase la figura 9.10). En otra opción, el óxido 
de areno puede isomerizarse para formar fenoles, que pueden conjugarse con sulfato, ácido glucurónico o 
glutatión, compuestos que ayudan a la eliminación de compuestos aromáticos del organismo. 

En general, los compuestos aromáticos formados por uno a tres anillos condensados pueden transformar- 
se y mineralizarse, mientras que los compuestos aromáticos que contienen cuatro o más anillos condensa- 
dos se transforman muy lentamente debido a su mayor hidrofobicidad y toxicidad. 
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Figura 9.7b Vías para la conversión enzimática de compuestos aromáticos a ácido protocatecuico. 
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Figura 9.8 La vía orto para la conversión enzimática del catecol y el ácido protocatecuico. 
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Figura 9.9 La via meta para la conversión enzimática del catecol y el ácido protocatecuico. 
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Figura 9.10 Oxidación del benceno por hongos. 


Los compuestos aromáticos clorados son de especial interés debido a su amplio uso como solventes y 
fumigantes (por ejemplo, el diclorobenceno), como conservadores de madera (por ejemplo, pentaclorofe- 
nol), y como compuestos base de los plaguicidas (por ejemplo, ácido 2,4-diclorofenoxiacético, también 
conocido como 2,4-D).Un ejemplo es la biodegradación del 2,4-D, la cual se lleva a cabo a través de una via 
de ruptura orto modificada por enzimas que no son específicas para sus sustratos (véase la figura 9.11). Los 
productos, acetil-SCoA y succinato toman parte en la via de los ácidos tricarboxílicos y se mineralizan. 


OCH,COOH 
2 COOH COOH 
O= OO Ce a 
COOH 
COOH COOH COOH HOOC cH 
cH COOH 9-=0 
3 4 bu, <= a > —— > 
boscoa pa o o a cl 
OOH 


Figura 9.11 Biodegradación del 2,4-D. 


9.1.2.2 Condiciones anaerobias 


Aun en ausencia de oxígeno molecular, las sustancias orgánicas pueden mineralizarse a dióxido de carbono, 
aunque es un proceso menos eficiente que el aerobio. La biodegradación anaerobia requiere de aceptores de 
electrones alternativos, cuyo uso depende de su disponibilidad. El grado de facilidad de la biodegradación 
sigue una secuencia en orden decreciente de la afinidad por los electrones, es decir, nitrato > hierro > sulfato 
> carbonato. 

Algunos compuestos que se degradan fácilmente de manera aerobia son difíciles de degradar de manera 
anaerobia (por ejemplo los alifáticos saturados). Por otra parte, los compuestos que contienen varios áto- 
mos de halógeno y que no se degradan en condiciones aerobias pueden degradarse parcial o totalmente de 
manera anaerobia por un consorcio de microorganismos. Los individuos dentro del consorcio llevan a cabo 
diferentes reacciones especializadas que en conjunto conducen a la mineralización completa de la sustancia 
objetivo. 


9.1.2.3 Transformación biótica de metales pesados y radionúclidos 


Debido a su gran relación superficie/volumen y su alta actividad metabólica, los microorganismos son 
agentes importantes en la introducción de metales pesados y radionúclidos contaminantes en las redes 
alimentarias. Como se discutió en el capítulo 5, los metales pesados en suelos y sedimentos tienden a ser in- 
movilizados por precipitación a pH neutro a alcalino o por adsorción en los sitios de intercambio catiónico 
de los minerales de la arcilla. La producción microbiana de ácidos y agentes quelantes puede revertir esta 
adsorción y movilizar metales tóxicos. Algunos productos del metabolismo microbiano que pueden quelar 
metales incluyen ácidos dicarboxílicos y tricarboxílicos, pirocatecol, hidroxiácidos aromáticos, polialcoho- 
les y algunos quelantes específicos como ferrioxaminas. 

La movilización de metales pesados a menudo es seguida por su captura por microorganismos y plantas y 
su acumulación intracelular. Los hongos filamentosos transportan los metales pesados y los radionúclidos a 
los largo de sus hifas. Esto puede ser un mecanismo de movilización desde hongos micorrizas hacia plantas 
superiores. Una vía alternativa involucra la captura por la raíz de la planta de metales pesados que han sido 
movilizados mediante la producción microbiana de ácidos y su quelación. 

Los microorganismos pueden transferir grupos metilo a diferentes metales pesados y metaloides (por 
ejemplo Se, As) lo que resulta en su movilización y favorece su toxicidad para el medio ambiente. Esta 
metilación se atribuye al sistema enzimático implicado en la generación anaerobia del metano, donde el 
donador del grupo metilo es la metilcobalamina (metil vitamina B,,). Esto se ejemplifica en el caso del 
mercurio (véase la figura 9.12). 


5 
Hg+ 


Hg’ CH; PU ile 
Bi2 CH3 Bi B¡,CH5 Bi 


Figura 9.12 Metilación biótica del mercurio. 


9.1.3 Recalcitrancia y compuestos recalcitrantes 


Los xenobióticos que tienen estructuras moleculares y secuencias de enlaces químicos que no son recono- 
cidas por las enzimas de degradación existentes son resistentes a la biodegradación o son metabolizados de 
manera incompleta y por lo tanto pueden acumularse en el medio ambiente. A las sustancias resistentes a la 
biodegradación se les llama recalcitrantes. Existen muchas razones por las cuales un compuesto orgánico 
xenobiótico puede ser recalcitrante: 


9.1.3.1 Sustituciones inusuales 


Los compuestos orgánicos pueden ser parcial o totalmente resistentes a la mineralización por la presencia 
de un sustituyente. Estos sustituyentes pueden llamarse xenóforos, ya que son poco frecuentes desde el 
punto de vista fisiológico. Por lo tanto, la adición de un único Cl, NO,, SO,H, Br, CN o CF, a compuestos 
aromáticos simples, ácidos grasos u otros sustratos fácilmente biodegradables, aumenta en gran medida su 
recalcitrancia. Los grupos CH,, NH,, OH y OCH, a veces actúan como xenóforos. La degradación de los 
compuestos orgánicos se estimula por la presencia de grupos OH, COOH, amida, éster o anhídridos. 
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Por ejemplo, en comparación con el caso del 2,4-D que se discutió anteriormente, su derivado, el ácido 
2,4,5-triclorofenoxacético (conocido como 2,4,5-T) es recalcitrante debido al cloro en la posición 5, el cual 
bloquea la vía de degradación (véase la figura 9.13). 


OCH COOH OCH COOH 
Cl Cl 


Cl 
Cl Cl 
Figura 9.13 Estructuras del 2,4-D y 2,4,5-T, respectivamente. 


Los bifenilos policlorados (o polychlorinated biphenyls, PCB) y las dioxinas también son de especial 
interés. El grupo bifenilo es capaz de ser utilizado por algunos microorganismos como fuente de carbono 
y energía, y por lo tanto los mono-, di-, tri- y tetra bifenilos clorados son, hasta cierto punto, propensos a 
la biodegradación. Sin embargo, en los bifenilos con un mayor número de átomos de cloro, no sucede la 
hidroxilación del anillo (ver figura 9.14). 


Cl Cl Cl cl € CI 
Cl Cl Cl cl 
2,2,5,5'-tetraclorobifenilo 2,2,3,4,4,5,6-heptacloro-bifenilo 


Figura 9.14 Ejemplo de dos posibilidades distintas de sustituciones de cloro en los bifenilos. 


Los PCB a menudo están contaminados con 2, 3, 7, 8-tetraclorodibenzodioxina, clorodibenzodioxinas 
relacionadas y clorodibenzofuranos, los cuales son muy recalcitrantes y forman parte de los contaminantes 
conocidos como contaminantes orgánicos persistentes (o persistent organic pollutants, POP, ver figura 


9.15). 
Cl O El Cl Cl 
Cl $ . D CI Cl $ o i Cl 
2,3,7,8-tetraclorodibenzo- 2,3,7,8-tetraclorodibenzo- 
dioxina furano 


Figura 9.15 Ejemplo de TCCD y TCBF. 


9.1.3.2 Hidrocarburos aromaticos muy condensados 


Los hidrocarburos aromáticos policíclicos (o polycyclic aromatic hydrocarbons, PAH) de dos o tres anillos 
pueden ser biodegradados, aunque esta característica se pierde al aumentar el número de anillos (ver figura 
9.16). 


9.1.3.3 Enlaces inusuales o secuencias de enlaces (por ejemplo, 
los carbonos terciarios o cuaternarios en los surfactantes) 


Como se mencionó anteriormente, las ramificaciones hacen más difícil la biodegradación (véase la figura 
9.17). 


9.1.3.4 Tamaño molecular excesivo 


Los polímeros sintéticos representan a los plásticos y fibras más utilizados y son totalmente resistentes a la 
biodegradación, como se muestra en la tabla 9.1. 
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Degradación rápida 


Antraceno Fenantreno Acenaftileno 
Degradación lenta Y 
Benz(a) antraceno Criseno Pelipreno 


Figura 9.16 Rapidez relativa de biodegradación de PAH. 


Alquilbencensulfonato lineal (LAS) Alquilbencensulfonato no-lineal (ABS) 
m CHs pes 
CH¿CH(CH>)g¿CH>CH> SOPNa CH CH[CH CH] CHCH LOs? Na? 
Biodegradable Recalcitrante 


Figura 9.17 Biodegradabilidad relativa de surfactantes. 


Tabla 9.1 Polímeros sintéticos resistentes a la degradación microbiana. 


Nylon Resinas de silicón 
Fenol formaldehido Resorcinol formaldehído 
Poli(tetrafluoroetileno) (teflón) Pol(etilenglicol)tereftalato (dacrón) 
Poliacrilonitrilo (orlón) Poliisobutileno 
Acetato de celulosa Poliuretano 
Poliestireno Poli(cloruro de vinilo) 

Polietileno de alto peso molecular 


Sin embargo, hay algunos polímeros sintéticos de gran importancia comercial que si son biodegradables 
(ver tabla 9.2). 


Tabla 9.2 Polímeros biodegradables. 


Polietilenglicoles Poliéster 
Poli(acetato de vinilo) Poliéster policaprolactona 
Poli (vinil alcohol) 


9.1.3.5 Biotransformaciones parciales 


Existen casos en los que el sustrato original se biodegrada rápidamente pero produce un metabolito que no 
es biodegradable. Algunos ejemplos son los siguientes: 


+ El DDT se convierte lentamente en una serie de productos (incluyendo DDE) que permanecen en los 
suelos durante años (véase la figura 9.18). 
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-O-O — OO 


CCl; 


1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-clorofenil) etano 4,4'-diclorobenzofenona 
DDT 


Figura 9.18 Un producto de degradación del DDT. 


e Una vez en los suelos, los insecticidas clorados aldrín y heptacloro se convierten biológicamente en 
sus epóxidos correspondientes. Los productos permanecen en los suelos tratados, mientras que los 
productos originales están ausentes. 

e El surfactante nonilfenol polietoxilado es fácilmente biodegradable, mientras que sus productos de 
biodegradación son persistentes en el ambiente (véase la figura 9.19). 


(OCH,CH,0)nCH,COOH OCH,CH,OCH,COOH OCH,COOH 
— o + 

(CH2)oH (CH2)sH (CH2)oH 

Muy 


biodegradable Persistente 


Figura 9.19 Productos de la degradación del surfactante nonilfenol polietoxilado. 


En algunos casos, una parte de la molécula del pesticida es susceptible a la biodegradación, mientras que 
otra parte es recalcitrante. Por ejemplo, las amidasas microbianas separan y mineralizan la parte alifática de 
algunos herbicidas acilamida, mientras que la parte aromática se estabiliza por la presencia de átomos de 
cloro como sustituyentes y resiste la mineralización; de hecho, se polimeriza a residuos que son complejos 
y muy persistentes, como se muestra en la figura 9.20. 


O 
ll 
O) runas ——* HOOCCH CH; ——» CO) + H20 
Cl | 


Oya = O>- Ce 


O) N=N O-O 
O- cl 


Figura 9.20 Degradación parcial y polimerización de herbicidas acilamidas. 


9.2 Sustancias o contaminantes peligrosos y no peligrosos 


Los primeros conocimientos científicos reconocieron dos tipos básicos de sustancias según sus efectos 
sobre los organismos vivos: benéficos (por ejemplo, alimentos y medicamentos) y nocivos (aquellos que 
causan enfermedad o la muerte). La ciencia moderna reconoce que esa marcada división no está justificada. 
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Muchas sustancias químicas o mezclas ejercen un amplio espectro de actividades, que van desde benéficas 
hasta neutras o letales. Su efecto no sólo depende de la cantidad de sustancia a la cual un organismo está 
expuesto, sino también a la naturaleza y tamaño del organismo, su estado nutricional, la vía de exposición 
y otros factores relacionados. Los efectos adversos pueden ocurrir de muchas formas, que van desde la 
muerte inmediata hasta cambios sutiles no aparentes hasta meses o años después de la exposición. También, 
pueden ocurrir en varios niveles dentro del cuerpo (es decir, en un órgano, un tipo de célula o una sustancia 
bioquímica específica). 


9.2.1 Clasificación de sustancias peligrosas 
Una sustancia es considerada peligrosa si presenta cualquiera de las siguientes características: 


e — Inflamable: Sustancias que se encienden con facilidad (por ejemplo, gasolina y alcohol). 

e  Corrosiva: Sustancias que corroen tanques de almacenamiento y equipos (por ejemplo, ácidos). 

e Explosiva: Sustancias que pueden provocar una explosión (por ejemplo, trinitrotolueno o TNT) 

e Reactiva: Sustancias que son químicamente inestables y pueden explotar o liberar gases tóxicos 
cuando se mezclan con agua (por ejemplo, explosivos, fósforo elemental y ácido sulfúrico concen- 
trado). 

e  Tóxica: Sustancias perjudiciales a la salud cuando son ingeridas o inhaladas (por ejemplo, cloro, 
amoniaco, pesticidas, y formaldehido). 


9.2.2 Toxicidad y definiciones relacionadas 


La rama de la ciencia que estudia los efectos adversos de las sustancias químicas o de agentes físicos en los 
organismos vivos se conoce como toxicología y está estrechamente relacionada a la definición de sustancia 
peligrosa o contaminante. 


+ Un tóxico es una sustancia que tiene un efecto nocivo sobre los organismos vivos. Puede ser un pro- 
ducto químico tóxico discreto (por ejemplo, cromato de plomo) o una mezcla de sustancias químicas 
tóxicas (por ejemplo, gasolina). 

+ Una toxina es una proteína específica producida por organismos vivos (por ejemplo, toxinas de los 
hongos o la toxina del tétanos). 

+ Un veneno es un tóxico que causa la muerte inmediata o una enfermedad cuando se está expuesto a 
pequeñas cantidades. 


Un contaminante peligroso se define así por su toxicidad e impacto sobre la salud humana o sus efectos 
negativos sobre los organismos en los ecosistemas. 


9.2.3 Factores que afectan la toxicidad de las sustancias químicas 


Varios factores influyen en la toxicidad de las sustancias: su estructura y su actividad química innata, la 
dosis, susceptibilidad, edad y sexo de los organismos específicos, la vía de exposición, la tendencia de las 
sustancias a ser absorbidas, la forma en la que se distribuyen en el organismo receptor, su metabolismo y 
excreción, así como la presencia de otros productos o condiciones químicas. 


9.2.3.1 Estructura y actividad 


La estructura de una sustancia puede causar un profundo impacto en su toxicidad, ya que los receptores y 
las enzimas responden a cambios sutiles en la estructura tridimensional de las moléculas (véase tabla 9.3). 

La actividad química de las sustancias también varía significativamente. Algunas pueden dañar con ra- 
pidez a las células causando su muerte inmediata. Otras interfieren lentamente con alguna función celular 
específica. Por ejemplo: 


e El cianuro de hidrógeno se une a la citocromo oxidasa, lo que produce hipoxia celular y una muerte 
rápida. 

e — Lanicotina se une a los receptores colinérgicos en el sistema nervioso central, alterando la conduc- 
ción nerviosa y la inducción gradual a la parálisis. 
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La polaridad de una sustancia determina la facilidad con la que puede entrar en un organismo, distribuirse 
en su interior y ser excretado. Puesto que el cuerpo humano es más eficiente en la excreción de compuestos 
polares, existen enzimas diseñadas para convertir compuestos ajenos no polares en variantes polares para 
que puedan ser eliminados; sin embargo, algunos son difíciles de excretar y se almacenan en el cuerpo por 
largos períodos de tiempo. 


Tabla 9.3 Diferencias estructurales que afectan a la toxicidad. 


Baja toxicidad Alta toxicidad 


Cl Cl 
O 
C cl 


2,2” ,4,4”,5,5”-hexaclorobifenilo 3,3’,4,4’,5,5’-hexaclorobifenilo 


Isomeros estructurales 


H H 
O. N O O N O 
Estereoisómeros N: N 
H H 
O O 
(R)-talidomida (S)-talidomida 
Estado de oxidación cr* Cre* 


9.2.3.2 Dosis 


La cantidad de un agente tóxico particular a la que un cuerpo se expone se denomina la dosis administrada. 
La cantidad de una sustancia química a la que un organismo se expone es crucial para determinar el grado 
de toxicidad que puede producir, aunque el tamaño del organismo es también un factor clave. Así, en lugar 
de utilizar la cantidad que se administra, se usa la cantidad por unidad de peso del organismo (es decir, la 
dosis). Generalmente se utilizan unidades métricas y la toxicidad se expresa en miligramos por kilogramo 
de peso corporal (mg/kg). 


9.2.3.3 Susceptibilidad de los organismos 


Otro factor importante es la susceptibilidad del individuo expuesto, que es función de su edad, sexo, dieta, 
estado de salud, genética, exposición previa al agente, y exposición a otros agentes. Dentro de una pobla- 
ción, la mayoría de las respuestas a una sustancia tóxica son similares; sin embargo, se puede encontrar una 
gran variabilidad en las respuestas (algunos individuos son susceptibles, mientras que otros son resistentes). 
Un gráfico de las respuestas individuales resulta en una curva de distribución estándar en forma de campana 
(obsérvese la figura 9.21). 


Individuos 
sensibles 


Individuos 
resistentes 


Mayoría de 
individuos 


Número de individuos 


Leve Severo 


Figura 9.21 Respuesta de una población a la misma dosis de una 
sustancia tóxica (adaptado de Kamrin, 1988). 
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9.2.3.4 Relación dosis-respuesta 


La dosis es el principal determinante de la magnitud de la acción tóxica. Los científicos a menudo adminis- 
tran una amplia variedad de dosis de sustancias tóxicas a animales de experimentación con el fin de deter- 
minar qué dosis de una sustancia química particular causa qué tipo de efecto tóxico. Lo que normalmente 
encuentran es que una dosis muy pequeña no causa ningún efecto observable, dosis mayores causan cierta 
toxicidad y una dosis grande provoca la muerte del organismo. Este aumento gradual en los efectos tóxicos 
es conocido como la curva dosis-respuesta. La mayoría de los gráficos de dosis vs. mortandad acumulada 
muestran una curva no lineal en forma de S (véase la figura 9.22). 


Efecto leve 


1 00% so cae cee isnt was Sf (el ae el AS Muerte 
Efecto severo : 
$ 
Z i 
ES] Efecto moderado i 
= ' 
7 ¡ 
S i 
= Umbral 
i 
1 


x 2x 3x 4x 


Dosis, mg 
Figura 9.22 Curva dosis-respuesta (adaptada de Kamrin, 1988). 


El punto en el que aparece por primera vez la toxicidad se conoce como umbral. A partir de ese punto, 
la curva se eleva conforme se incrementa el nivel de dosis. En la curva hipotética anterior, no se produce 
toxicidad en x mg mientras que en el 5x mg, 100% de los individuos experimentan efectos tóxicos e incluso 
la muerte. 

El umbral para los efectos tóxicos se produce en el punto donde se ha excedido la capacidad del cuerpo 
para desintoxicar una sustancia o reparar los daños tóxicos. Para la mayoría de los órganos existe una Capa- 
cidad de reserva de tal manera que la pérdida de alguna función orgánica no disminuya su rendimiento. Por 
ejemplo, el desarrollo de cirrosis en el hígado puede no producir un efecto clínico hasta que más de 50% 
del hígado ha sido reemplazado por tejido fibroso. 

Conocer la forma y la pendiente de la curva dosis-respuesta de una sustancia es muy importante para pre- 
decir su toxicidad a niveles de dosis específicas. Las principales diferencias entre sustancias tóxicas pueden 
existir no sólo en el punto donde se alcanza el umbral, sino también en donde se muestra el porcentaje de 
la población que responde por unidad de cambio en la dosis (es decir, la pendiente). Como se ilustra en 
la figura 9.23, la sustancia tóxica A tiene un umbral más alto pero una pendiente más pronunciada que la 
sustancia tóxica B. 


A II O EE 
SS ---- Sustancia tóxica A 
g 
$ — Sustancia tóxica B 
& 50 Ẹ-------------------- 
Q 
~ Umbral 


Dosis 


Figura 9.23 Curvas dosis-respuesta para los toxicos A y B (adaptado de Kamrin, 1988). 
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La dosis a la cual sólo 50% de los organismos permanecen vivos es la dosis letal media (DL,,). El equi- 
valente para tóxicos inhalados es la concentración letal media (CL,,), donde la dosis se expresa como la 
concentración de la sustancia presente en el aire inhalado. 

Cuando una dosis tóxica aguda se fracciona en porciones más pequeñas y se administra durante un largo 
periodo de tiempo, el efecto tóxico generalmente disminuye. Esto será cierto si existe una desactivación/ 
eliminación metabólica apreciable de la sustancia tóxica entre una exposición y la siguiente. Si este proce- 
so es suficientemente rápido en comparación con el intervalo entre las dosis, los efectos tóxicos no serán 
notables (véase la figura 9.24). 


Umbral de toxicidad 


Conc. de A o B en la sangre 


Tiempo 


Figura 9.24 Efecto de diferentes dosis de sustancia tóxicas 
A y B en el tiempo (adaptado de Kamrin, 1988). 


Las exposiciones múltiples para el mismo producto químico pueden tener un efecto similar al de una sola 
exposición, éste es el caso si cada dosis es pequeña como para causar efectos adversos y se excreta antes 
de que se administre la siguiente dosis (ver las flechas cortas y la curva punteada en la figura 9.25). Pero si 
el periodo de exposición se acorta y la excreción no está completa, la concentración del tóxico en la sangre 
aumenta día a día y, finalmente, se llega a una dosis tóxica (ver las flechas largas y la curva continua en la 
figura 9.25). Por lo tanto, no es sólo la exposición total la que es fundamental, sino también la frecuencia 
de la exposición. 
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Figura 9.25 Relación entre la evolución temporal de la exposición 
y la respuesta (adaptado de Kamrin, 1988). 


La rapidez con la cual las sustancias tóxicas se absorben, metabolizan y eliminan también es crítica. Si el 
cuerpo elimina rápidamente una sustancia tóxica en particular, entonces podría tolerar una dosis que de otra 
forma resultaría tóxica, siempre y cuando la reciba en porciones controladas. Si el cuerpo elimina una sus- 
tancia tóxica muy lentamente, entonces una dosis baja durante un largo periodo de tiempo podría resultar 
en su acumulación hasta una concentración crítica. Ésta es la razón por la cual la duración, la concentración 
y la frecuencia de exposición son importantes. 
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9.2.3.5 Relación dosis-tiempo o exposición 


El periodo durante el cual se administra una dosis es de vital importancia. Los siguientes criterios aproxi- 
mados caracterizan la exposición en los seres humanos: 


e Aguda. Un día 

+ Subaguda. Diez dias 

+ — Subcrónica. Dos semanas a siete años 
e Crónica. Siete años a toda la vida 


A continuación se discutirán detalles más específicos acerca de las respuestas correspondientes. 


9.2.3.5.1 Toxicidad aguda 


Sus efectos se presentan casi inmediatamente después de una exposición (es decir, en cuestión de horas/ 
días). Una exposición aguda suele ser una dosis única o una serie de dosis recibidas en un plazo de 24 horas. 
La muerte es la principal preocupación en los casos de exposición aguda aunque también pueden ocurrir 
efectos agudos no mortales. 

Para comparar la toxicidad aguda de diferentes sustancias químicas en una escala relativa, se define la 
dosis tóxica de contacto DL., como la dosis letal ante la cual 50% de la población de estudio expuesta mo- 
rirá. Cuanto menor sea la DL,,, más tóxica es la sustancia. La dosis de contacto puede ser administrada por 
ingestión, inhalación o absorción a través de la piel. 

Por ejemplo, el cloroformo (CHCL,) era utilizado como un agente anestésico en cirugía y como solvente 
en la industria. Tiene una DL,, de 80 mg/kg. En este caso, la dosis letal está expresada como los miligra- 
mos de cloroformo (80 mg) por kilogramo del peso corporal del animal en cuestión (generalmente ratas). 
Esta dosis indica que 50% de las ratas morirán si se les proporciona 80 mg de cloroformo por kg de peso 
corporal. Así, para una persona que pesa 70 kg hay 50% de probabilidad de que una dosis de (80 mg/kg) x 
(70 kg) = 5 600 mg o 5.6 g sea fatal. 


Ejemplo 9.1 ¿Cuál es el volumen de la dosis fatal (DL,,) de cloroformo que matará a una persona que 
pesa 70 kg? (Densidad del cloroformo= 1.446 g/mL) 


Respuesta: 


El volumen de la dosis fatal DL., del cloroformo se encuentra a partir de: 


y= oe 2 5.6 g -3.88 mL 
densidad 1.443 g 


mL 


9.2.3.5.2 Toxicidad subcronica 


Los valores DL., de varias sustancias para la ingestión en ratas se muestran en la tabla 9.4. Resulta de expo- 
siciones repetidas durante varias semanas o meses. Es común como patrón de exposición humana a algunos 
productos farmacéuticos y agentes ambientales. Por ejemplo, la exposición laboral al Pb durante un periodo 
de varias semanas puede resultar en anemia. 


9.2.3.5.3 Toxicidad crónica 


Tiene que ver con el daño acumulado en un conjunto de órganos específicos y puede tomar muchos meses 
o años para convertirse en una enfermedad clínica reconocible. Los daños debidos a exposiciones indivi- 
duales subclínicas pueden pasar desapercibidos. Sin embargo, después de repetidas exposiciones o una 
exposición continua en un largo periodo de tiempo, el daño lentamente empieza a ser notorio (es decir, daño 
acumulativo) al exceder el umbral de toxicidad crónica. Finalmente, el daño resulta tan severo que el órga- 
no deja de funcionar normalmente y puede resultar en una variedad de efectos tóxicos crónicos. Algunos 
ejemplos de efectos tóxicos crónicos incluyen: 


e La cirrosis en alcohólicos que han ingerido etanol durante varios años. 
+ Enfermedades crónicas de riñón en trabajadores con varios años de exposición al plomo. 
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e Bronquitis crónica en fumadores de cigarrillos a largo plazo. 
e Fibrosis pulmonar en mineros de minas de carbón (comúnmente llamada enfermedad del pulmón 
negro). 


Tabla 9.4 Valores aproximados de DL., para algunos agentes químicos. 


Sustancia DL,, (mg/kg) 
Sacarosa 29 700 
Bifenilos polibromados 21 700 
Etanol 14 000 
Vinagre 3,10 
Malatión 1200 
Aspirina 1 000 
Lindano 1000 
2,4-D 375 
Amoniaco 350 
DDT 100 
Heptacloro 90 
Cloroformo 80 
Arsénico 48 
Dieldrina 40 
Estricnina 2 
Nicotina 1 
Cianuro de sodio 0.1 
Dioxinas 0.001 
Toxina botulínica 0.00001 


La dosis es el factor más importante y crítico para determinar si una sustancia será un tóxico crónico o 
agudo. Prácticamente todas las sustancias químicas pueden ser tóxicos agudos si se administran en dosis 
suficientemente grandes. Los mecanismos de toxicidad y los órganos objetivo son distintos en toxicidades 
crónicas o agudas. Por ejemplo, la toxicidad aguda del etanol consiste en la depresión del sistema nervioso 
central, mientras que su toxicidad crónica resulta en la cirrosis hepática. En los humanos, el cadmio pro- 
duce hipertensión y daño en los riñones ante una exposición crónica baja; sin embargo, exposiciones altas 
provocan debilitamiento óseo y enfermedades en las articulaciones. 


9.2.3.6 Diferenciación de especies 


Las respuestas tóxicas pueden variar sustancialmente dependiendo de la especie. Estas variaciones se de- 
ben a las diferencias en el metabolismo, lo cual debe tenerse en cuenta cuando los datos de toxicidad de 
experimentos con animales se aplican a seres humanos. Sin embargo, proporciona una aproximación de la 
toxicidad relativa de diversas sustancias químicas. 

La toxicidad selectiva se refiere a las diferencias en toxicidad entre dos especies expuestas simultánea- 
mente (véase la figura 9.26), en donde las ratas muestran una mayor respuesta a una dosis determinada 
que los ratones. Ésta es la base de la eficacia de los pesticidas y de los medicamentos. Por ejemplo, un 
insecticida es letal para los insectos pero es relativamente no tóxico para los animales; en el mismo sentido, 
los antibióticos son tóxicos de forma selectiva para los microorganismos, y son no tóxicos para los seres 
humanos. 


9.2.3.7 Edad 


La edad puede ser importante para determinar la respuesta a los tóxicos. Algunos productos químicos son 
más tóxicos para los niños y los ancianos que para los adultos jóvenes. Por ejemplo, el pesticida paratión 
es más tóxico para animales jóvenes. 
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Ratas 


Respuesta (%) 


Ratones 


Dosis (mg) 


Figura 9.26 Efecto de la dosis en diferentes organismos (adaptado de Kamrin, 1988). 


9.2.3.8 Sexo 


Aunque no es algo común, las respuestas tóxicas pueden variar en función del sexo. Por ejemplo, las ratas 
macho son 10 veces más sensibles al daño hepático por el DDT que las hembras. 


9.2.3.9 Vía de exposición 


La serie de pasos que comienza con la liberación de sustancias tóxicas al medio ambiente y concluye con 
el contacto o la entrada en un cuerpo humano se conoce como la vía de exposición. Existen tres vías de 
exposición mediante las cuales los contaminantes ambientales pueden ingresar al cuerpo: 


e Inhalación (tracto respiratorio). 
e Ingestión (tracto gastrointestinal). 
e Contacto dérmico (piel). 


Algunos productos químicos pueden ser muy tóxicos por una vía, pero no por las otras. Dos razones 
principales para esto son la absorción y la distribución en el cuerpo. Los productos químicos ingeridos (al 
ser absorbidos por el intestino) primero se distribuyen al hígado donde pueden ser desintoxicados inmedia- 
tamente; mientras que los compuestos tóxicos inhalados entran inmediatamente en la circulación general de 
la sangre y pueden ser distribuidos a todo el cuerpo antes de ser desintoxicados primero por el hígado. 


9.2.3.10 Toxicocinética 


La exposición marca el inicio de las cuatro fases básicas del flujo de una sustancia tóxica a través de un 
organismo. La toxicocinética es el estudio de cómo una sustancia entra al cuerpo y lo que le sucede en el 
interior del mismo. Existen cuatro procesos implicados en esta actividad: 


e Absorción. La sustancia entra en el cuerpo. 

e Distribución. La sustancia se mueve del sitio de entrada a otras áreas del cuerpo. 

e Biotransformacion. El cuerpo transforma la sustancia en nuevos productos químicos. 
e  Excreción. La sustancia o sus metabolitos abandonan el cuerpo. 


La absorción, distribución, biotransformación y eliminación son procesos interrelacionados, tal como se 
muestra en la figura 9.27. 


9.2.3.10.1 Absorción 


Algunos productos químicos reactivos tales como anhídridos ácidos, epóxidos, ácidos y bases fuertes, clo- 
ruros de acilo y agentes corrosivos causan efectos tóxicos como necrosis celular inmediatamente después 
de entrar en contacto con tejidos humanos o animales (por ejemplo, piel, ojos y mucosas del tracto respi- 
ratorio). Estas lesiones se conocen como quemaduras químicas. Sin embargo, estos agentes no suelen ser 
absorbidos por el organismo. Por el contrario, los tóxicos sistémicos pueden ejercer su acción en un punto 
distante del lugar de absorción. Estas sustancias son absorbidas, y posteriormente llegan al torrente san- 
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guineo o linfatico. A pesar de que la dosis administrada es importante, la cantidad de sustancias quimicas 
tóxicas que se ponen a disposición del cuerpo (absorbidas) se le llama la dosis de ingesta o absorción. 


Tracto Absorción 
gastrointestinal 


Piel y pulmones 


‘ Metabolismo 
Hígado ————— Circulación sanguínea y >» M 
i Metabolitos 


linfática 
Fluidos 


extracelulares 


Órganos y huesos Distribución/ 


Tejidos grasos metabolismo 


Aire exhalado Eliminación 


Figura 9.27 Toxicocinética (adaptado de la Biblioteca Nacional de Medicina de los Estados Unidos). 


La velocidad y el grado de absorción pueden variar mucho dependiendo de la estructura del producto quí- 
mico, la via de exposición y la susceptibilidad (0 estado fisiológico) del individuo. Por ejemplo, casi todos 
los alcoholes son fácilmente absorbidos a través del tracto gastrointestinal pero poco absorbidos a través de 
la piel, mientras que prácticamente no hay absorción para la mayoría de los polímeros. De la misma ma- 
nera, el mercurio orgánico se absorbe fácilmente en el tracto gastrointestinal, pero el sulfato de plomo no. 
Los mismos procesos que gobiernan la absorción de nutrientes, de dioxígeno y de otros elementos vitales, 
también regulan la absorción de agentes tóxicos. 


9.2.3.10.2 Distribución 


Una vez que un producto químico llega al torrente sanguíneo (o linfático), se transporta por todo el cuerpo 
a los órganos y tejidos. En lugar de almacenarse en un mismo “compartimento” o de distribuirse equitativa- 
mente, los compuestos tóxicos se distribuyen de manera parcial y desigual en múltiples “compartimentos” 
del cuerpo. Nuevamente, la absorción es importante, ya que los mismos procesos que rigen el paso del 
agente tóxico en la sangre ahora gobiernan su habilidad para pasar de la sangre a los tejidos de los órganos 
y a las células. Los agentes tóxicos suelen atacar sólo un sitio o tal vez unos cuantos órganos, conocidos 
como órganos objetivo. Un órgano objetivo es el sitio anatómico preferencial para la manifestación de los 
efectos tóxicos causados por una sustancia. La cantidad que llega al órgano objetivo es la dosis objetivo o 
efectiva, la cual depende de la forma en que los sistemas del cuerpo interactúan con el compuesto. 

Otros factores que influyen en la distribución son la perfusión (el movimiento de la sangre a través del 
tejido del órgano), la vía de exposición y la afinidad con los tejidos. Por ejemplo, las sustancias tóxicas 
absorbidas por los pulmones, la piel, la boca y el esófago pueden evitar temporalmente al hígado, mientras 
que las absorbidas a través del estómago y los intestinos seguirán el flujo de sangre directo al hígado, que 
es el principal sitio de desintoxicación del cuerpo. Además, el hígado está bien perfundido y su potencial 
de absorción es alto. Aunque el cerebro tiene también buena perfusión, está protegido por la barrera hema- 
toencefálica. 

En general se considera que al llegar a un órgano, la sustancia química tóxica debe identificar una molé- 
cula o un grupo de moléculas conocidas como receptores. El receptor deberá tener una forma complemen- 
taria a la de la sustancia tóxica para que haya un ajuste entre ellas y se forme un complejo sustrato-receptor; 
la exactitud del ajuste está relacionada con la potencia tóxica. La unión de la sustancia tóxica con el receptor 
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inicia una cadena de acontecimientos que conducen a los efectos adversos finales. Algunos de los efectos 
más importantes involucran la alteración de los componentes estructurales de la membrana celular, la in- 
hibición de ciertas enzimas, la interferencia en la biosíntesis o metabolismo de proteínas, lípidos o carbo- 
hidratos, así como alteraciones en la fidelidad del ADN que resultan en mutaciones e interferencia con la 
regulación del crecimiento celular. La ubicación de los receptores tiene una fuerte influencia en el sitio de 
los efectos tóxicos, y el número de receptores influye en el grado de toxicidad. Por lo tanto, la sustancia 
tóxica generalmente interfiere con la función de estas moléculas, perturbando una reacción bioquímica 
específica o el control de la misma. 

La toxicodinámica es el estudio de los mecanismos bioquímicos y fisiológicos de acción de las sustancias 
tóxicas en las moléculas y tejidos objetivo afectados. Una parte importante de los conceptos y la investiga- 
ción toxicodinámicos implica el estudio y la comprensión de los receptores. 


9.2.3.10.3 Almacenamiento 


Debido a su afinidad por diferentes tejidos, muchas sustancias tóxicas se acumulan en sitios diferentes al 
órgano objetivo y se liberan en un largo periodo de tiempo. Esto se denomina almacenamiento y por lo 
general se produce sin ningún efecto adverso en el órgano de almacenamiento. La concentración de una 
sustancia tóxica en el lugar de almacenamiento puede ser elevada, incluso algunas veces mayor que en el 
órgano objetivo. La fracción almacenada y el sitio de almacenamiento en particular dependen principal- 
mente de la polaridad y la afinidad de la estructura química por los tejidos de almacenamiento. Ejemplos de 
lugares importantes de almacenamiento son: 


e Grasa, para los compuestos no polares (por ejemplo, pesticidas organoclorados como el DDT y los 
bifenilos policlorados). 

+ Plasma de la sangre, para las sustancias que se unen a proteínas plasmáticas (por ejemplo, Hg”*). 

e Los riñones (por ejemplo, Cd). 

e El hígado (por ejemplo, aflatoxinas). 

e Huesos (por ejemplo, Pb, F y radionúclidos como “Sr y '*Cs). 


9.2.3.10.4 Biotransformación y eliminación 


El cuerpo tiene una capacidad notable para eliminar una amplia gama de agentes químicos absorbidos a 
través de la dieta y por exposiciones al medio ambiente. El riñón es el principal órgano excretor de sustan- 
cias químicas extrañas y es más eficiente al eliminar moléculas polares. En cambio, no funciona bien con 
compuestos no polares; en consecuencia, estos compuestos tienden a permanecer en el cuerpo por largos 
periodos de tiempo hasta que son transformados por el organismo en metabolitos más polares (y, por lo 
tanto, más solubles en agua) que pueden ser excretados en la orina. 

El proceso por el cual las sustancias que circulan en el torrente sanguíneo pueden interactuar con las 
enzimas y transformarlas se llama metabolismo o biotransformación; los productos resultantes alterados 
son llamados metabolitos. 

La biotransformación de sustancias tóxicas no polares y no volátiles es una reacción bioquímica de dos 
fases. En la primera fase (fase I), el sistema enzimático del cuerpo introduce un grupo polar en la sustancia 
tóxica (por ejemplo, mediante oxidación, reducción o hidrólisis, véase la figura 9.28). Las enzimas res- 
ponsables de estas transformaciones son parte de un sistema oxidasa de función mixta (OFM) del retículo 
endoplásmico liso presente en las células parenquimáticas del hígado y en otros tejidos (por ejemplo, in- 
testino y branquias). 

La segunda fase en el proceso de biotransformación (fase II) por lo general implica la unión de grupos 
muy solubles en agua (es decir, conjugación), para dar lugar a productos que son más solubles en agua, faci- 
litando así su eliminación. Los agentes de conjugación son endógenos al cuerpo. Ejemplos típicos incluyen 
azúcares, péptidos, ácido glucurónico, glutatión, iones fosfato y sulfato. El sistema enzimático responsable 
es el citocromo P450 II presente en el citosol. Las reacciones involucradas son la desaminación, la hidroxi- 
lación acíclica y la desalquilación, las cuales incrementan aún más la hidrofilicidad para la excreción en la 
bilis, orina y sudor (véase la figura 9.29). 

Existen dos tipos de metabolismo de sustancias tóxicas: 


1) Desintoxicación: Conversión de productos químicos no deseados en otros menos tóxicos que pueden 
ser fácilmente excretados por el cuerpo. 
2) Bioactivación: Conversión de un xenobiótico en formas más reactivas o tóxicas. 
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Oxidación 
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4. O-desalquilación 
R-O-CH O2 
we ——— R-OH + HCHO 


5. Desaminación 


O, 
A CH; > È Jo CCH3+ NH3 


Mn i 
Reducción 
NH3 NH2 
NH3 
HN N=N SONH, ——=> : 
SONH NH3 
Hidrólisis 
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Figura 9.28 Ejemplos de la fase I de las reacciones de biotransformación. 


De esta manera, dos sustancias con igual toxicidad y absorción pueden ser peligrosas de diferente manera 
dependiendo de la naturaleza de su biotransformación. Una sustancia biotransformada en un metabolito 
más tóxico (es decir, bioactivado) representa un peligro mayor que una sustancia biotransformada en un 
metabolito menos tóxico (es decir, desintoxicado). 

Por ejemplo, el heptacloro y la aflatoxina B1 (AFB1) se metabolizan en el hígado para formar los epóxi- 
dos correspondientes que son más tóxicos que las sustancias originales ya que la forma del epóxido del 
AFB1 produce aductos con la guanina del ADN (ver la figura 9.30). Las aflatoxinas son sintetizadas por el 
hongo filamentoso Aspergillus flavus y otros aspergilli relacionados que afectan a muchas semillas y gra- 
nos incluyendo cacahuate, maíz, algodón y algunos árboles de nuez. Las aflatoxinas se producen cuando el 
almacenamiento de los granos y semillas no se lleva a cabo en condiciones adecuadas. 

Los dos órganos más importantes para la biotransformación y la eliminación son el hígado y los riño- 
nes. 

+ El hígado es rico en enzimas de biotransformación, y modifica rápidamente las sustancias que absor- 
be. Tanto el compuesto original al que el cuerpo fue expuesto como uno o más metabolitos resultan- 
tes circulan a través del torrente sanguíneo. Éstos pueden ser almacenados o excretados, o pueden 
llegar al sitio crítico de acción en un órgano objetivo, con una concentración elevada y durante un 
período de tiempo suficiente para producir toxicidad. 
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e Los riñones filtran, es decir, remueven sustancias tóxicas solubles en agua (de peso molecular < 70 
000) y metabolitos, y los excretan como solutos concentrados en la orina. 


Conjugación 
q O COOH 
y coo +HN— ÇH — C Noni ČNHCH + H20 
(CH2) Cm h 
CONH> JONA 3 
Glutamina 
(Noon +HNCHCOOH ——> (ye NH CH, COOH 
Acido benzoico Glicina Ácido hipúrico 
COOH COOH 
O. OH oo 
o > + H30 
Fenol Ácido glucurónico Fenilglucurónido 
cl GSH 
on glutatión (GSH) on pee 
NO, NO, 
SH 
O CH, H 
HOOC N COOH 
yar r E 
NH» HO 


Glutation (Ly- glutamil-cisteinil glicina) 


Figura 9.29 Ejemplos de la fase II en las reacciones de biotransformación. 
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Figura 9.30 Productos de biotransformación que son más tóxicos que los compuestos absorbidos. 
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Algunos agentes tóxicos como Pb, Hg y otros metales pesados, así como muchas sustancia orgánicas, 
se excretan en la bilis como conjugados en el tracto intestinal para finalmente ser eliminados en las heces. 
Otras vías comunes de eliminación incluyen los pulmones en el caso de gases (por ejemplo, NH,) y sus- 
tancias tóxicas volátiles (por ejemplo, alcohol, sudor, lágrimas y saliva), así como la leche materna y los 
huevos en las hembras. 

Las sustancias con una tasa de eliminación baja o nula se acumulan en el organismo por el proceso de 
bioacumulación o bioconcentración. Si esto ocurre en pequeños organismos en la base de la cadena ali- 
menticia y la sustancia i tiende a acumularse en todos los organismos a lo largo de la cadena, entonces, a 
causa de la pirámide alimenticia, la sustancia se concentrará en el interior de los organismos superiores, 
donde se pueden alcanzar niveles importantes de toxicidad. Este proceso se denomina biomagnificación 
de la sustancia i a lo largo de la cadena alimenticia, y está relacionado con un parámetro característico del 
medio ambiente conocido como el factor de bioconcentración potencial (FBP), definido en la ecuación 9.2. 
Cuanto mayor sea el FBP, mayor será el potencial de bioconcentración y biomagnificación. 

mg, ind 


_ Concentración de ¡en un organismoindicador (porejemplo, pescado) kg (9.2) 


FBP; = = 
Concentración de į enelagua mg, agua 


Una de las primeras sustancias que activó la alarma de este fenómeno fue el pesticida DDT en 1962, 
cuando Rachel Carson expuso sus efectos en su libro Primavera silenciosa. El DDT tiene un FBP en el 
pescado de 54 000 L/kg. 


9.2.3.11 Interacciones debido a la presencia de otras sustancias químicas 
Existen cuatro tipos básicos de interacciones, como se muestra en la tabla 9.5. 


Tabla 9.5 Tipos de interacciones relacionadas con la toxicidad entre sustancias químicas. 


Interacción Ejemplo 


Los insecticidas clorados y los solventes halogenados 
producen toxicidad en el hígado. La hepatotoxicidad de 
una formulación insecticida que contiene dos sustancias 
es equivalente a la suma de la hepatotoxicidad de cada 
una. 


Adición 

La respuesta a la combinación de dos 

o más sustancias tóxicas es la suma 

de las respuestas individuales esperadas. 


: La intoxicación con monóxido de carbono se trata con 
Antagonismo 


La exposición a otra sustancia da como resultado la 


reducción del efecto producido por la sustancia tóxica. 


O,, el cual desplaza el CO de los receptores de la hemo- 
globina. Los antídotos funcionan mediante el antagonis- 
mo de la toxicidad de los venenos. 


Potenciación 
La exposición a determinadas sustancias provoca 
un aumento en el efecto original del tóxico solo. 


La hepatotoxicidad del CCl, se incrementa dramática- 
mente en presencia de isopropanol. Esto puede ocurrir 
en los lugares de trabajo. 


Sinergia 
La exposición simultánea a dos sustancias tóxicas 
produce un aumento dramático en sus efectos. 


La exposición simultánea al humo del cigarrillo y al 
radón da como resultado un riesgo significativamente 
mayor de cáncer de pulmón que la suma de sus riesgos 
individuales. 


9.2.3.12 Resultado o final del efecto tóxico 


Los efectos tóxicos se clasifican según el sitio del efecto tóxico. En muchos casos, el efecto se produce en 
un solo sitio (es decir, el órgano objetivo específico, véase la tabla 9.6). En otros casos, los efectos tóxicos 
pueden producirse en múltiples sitios (por ejemplo, toxicidad sistémica). Existen varios tipos de toxicidad 
sistémica. Éstos se describen a continuación. 
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Tabla 9.6 Efectos tóxicos en órganos específicos. 


Tipo de toxicidad 


Sitio de efecto 


Ejemplo de efectos 


Toxicidad en la sangre/ 
cardiovascular 


Células en torrente sanguíneo, 
médula ósea y corazón. 


Hipoxia debido a la unión de CO a la 
hemoglobina impidiendo así el transporte 
de oxígeno. 

Disminución de leucocitos circulantes, 
debido al daño a las células de la médula 
ósea por cloranfenicol. 

Leucemia debido a daños por benceno en 
células de la médula ósea. 
Arteriosclerosis debido a la acumulación 
del colesterol en arterias y venas. 


Toxicidad dérmica 


Contacto directo o distribución 
interna a la piel. 


Efectos que varían entre irritación 

suave a cambios severos, tales como 
corrosividad, hipersensibilidad y cáncer 
de piel. 

Irritación dérmica debido a la exposición 
de la piel a gasolina. 

Corrosión cutánea debido a la exposición 
de la piel a NaOH. 

Hipersensibilidad cutánea debido a 

la exposición de la piel a la hiedra 
venenosa. 

Cáncer de piel debido a la ingestión de 
arsénico o a la exposición de la piel a la 
radiación UV. 


Toxicidad ocular 


Córnea y conjuntiva. 


Los ácidos y álcalis fuertes pueden 
provocar corrosión grave de la córnea. 
Los corticoesteroides pueden causar 
Cataratas. 

El metanol (es decir, alcohol de madera) 
puede dañar el nervio óptico. 


El hígado, las vías biliares y 
la vesícula biliar. El hígado es 
particularmente susceptible a 


Las formas primarias de la hepatotoxicidad 
son: 


Esteatosis (acumulación de lípidos en los 
hepatocitos). 

Hepatitis química (inflamación del 
hígado). 


causado por la producción de 
células que rodean y destruyen a 
los invasores o por los anticuerpos 
que inactivan al material extraño. 


Hepatotoxicidad En Ñ > P 
P xenobióticos debido a su gran Necrosis hepática (muerte de los 
reserva de sangre y su papel en el hepatocitos). 
metabolismo. Cáncer hepático (cáncer del hígado). 
Cirrosis hepática (fibrosis crónica). 
Hipersensibilidad (reacción inmune que 
resulta en la necrosis hepática). 
Hipersensibilidad (alergia y 
is : autoinmunidad). 
La función normal del sistema i ) : : 7 
: a Inmunodeficiencia, y proliferación 
inmunológico es reconocer E i } 
incontrolada (leucemia y linfoma). 
y defender al cuerpo de los ss : 
: E Dermatitis de contacto debido a la 
o invasores extraños. Esto es ae : 
Inmunotoxicidad exposición a la hiedra venenosa. 


Lupus eritematoso sistémico en 
trabajadores expuestos a la hidracina. 
Inmunosupresión por cocaína. 
Leucemia inducida por el benceno. 
Leucemia inducida por “Sr o "Cs. 
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(continúa) 


(continuación) 


Los riñones son altamente 
susceptibles a las sustancias 
tóxicas por dos razones. Un 
gran volumen de sangre fluye a 


Disminución de la habilidad para 
excretar desechos del cuerpo. 
Incapacidad para mantener los fluidos 


Netrotoxicidad través de ellos y filtran grandes corporales y el equilibrio electrolítico. 
cantidades de toxinas que pueden Disminución de la síntesis de hormonas 
concentrarse en los túbulos esenciales (por ejemplo, eritropoietina). 
renales. 

Células del sistema nervioso Nenrop A tias (daño en las neùronas). 
, Axopatías (daño en los axones). 
Neurotoxicidad central (cerebro y médula Desmielinización (pérdida del 


espinal), y el sistema nervioso 


iféri aislamiento del axón). 
periférico. 


Interferencia con la neurotransmisión. 


Disminución de la libido e impotencia. 
Infertilidad. 

Interrupción del embarazo (abortos, 
muerte fetal, parto prematuro). 
Mortalidad o morbilidad infantil. 
Proporción alterada de sexos y 
nacimientos múltiples. 

Anomalías cromosómicas y defectos de 
nacimiento. 

Cáncer infantil. 


Sistema reproductor masculino o 


Toxicidad reproductiva . 
femenino. 


Irritación pulmonar. 
Asma/bronquitis. 

Enfisema. 

Alveolitis alérgica. 
Enfermedad pulmonar fibrótica. 
Cáncer de pulmón. 


Sistema respiratorio superior 
(nariz, faringe, laringe y tráquea) 
y el sistema respiratorio inferior 
(bronquios, bronquiolos y 
alveolos). 


Toxicidad respiratoria 


9.2.3.12.1 Genotoxicidad 


La toxicidad genética resulta de los daños del ADN y la expresión genética alterada. Este proceso es cono- 
cido como mutagénesis. El cambio genético se le llama mutación y el agente que causa este cambio es un 
mutágeno. Existen tres tipos de cambios genéticos: 


e Mutación del gen (cambio en la secuencia de bases del ADN). 
e  Aberraciones cromosómicas (cambios en la estructura de los cromosomas). 
e Aneuploidia/ poliploidia (disminución/aumento en el número de cromosomas). 


Si la mutación se produce en una célula germinal, el efecto es heredable. Si la mutación se produce en 
una célula somática, puede provocar la alteración del crecimiento (por ejemplo, cáncer) o la muerte celular 
(por ejemplo, teratogénesis). 

Más precisamente, nos estamos refiriendo a los grupos de genotoxicidad que producen efectos cance- 
rígenos y mutagénicos. Esto incluye a todas las sustancias químicas que pueden alterar el ADN o los cro- 
mosomas, y que pueden iniciar cáncer en células somáticas o dan lugar a cambios hereditarios debido a la 
afectación de células germinales. 


9.2.3.12.1.1 Carcinogenicidad 


La carcinogenicidad es un proceso complejo de múltiples etapas de crecimiento y diferenciación celular 
anormal que puede producir cáncer. Por lo menos se reconocen dos etapas: la iniciación, en la cual una cé- 
lula normal sufre cambios irreversibles; y la promoción, en la que las células iniciadas son estimuladas para 
convertirse en cáncer. Algunos productos químicos pueden actuar como iniciadores o promotores. 
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Un tumor (neoplasma) es un crecimiento descontrolado de células. Los tumores malignos (cancer) inva- 
den tejidos adyacentes o migran a lugares distantes (metástasis). Estos son difíciles de tratar y pueden cau- 
sar la muerte. La transformación neoplásica inicial se produce por la mutación de los genes celulares que 
controlan el crecimiento celular normal. Esta transformación puede implicar la pérdida de genes supresores 
responsables de restringir el crecimiento anormal de las células. 


9.2.3.12.1.2 Toxicidad en el desarrollo 


Los efectos tóxicos que se producen desde la fecundación hasta la madurez sexual de un adulto se pueden 
agrupar como efectos en el desarrollo, con las siguientes subcategorías: 


e Los efectos reproductivos son efectos adversos asociados con el proceso de reproducción, comenzan- 
do con la producción de las células germinales debido a la fertilización, la implantación, el desarrollo 
del embrión hasta el crecimiento fetal, terminando con el nacimiento. 

e La teratogenicidad se refiere especificamente a la subcategoría de los efectos patológicos después 
de la implantación del embrión hasta los tres primeros meses de embarazo en humanos, cuando los 
principales tejidos y órganos comienzan a diferenciarse y desarrollarse, y pueden ocurrir malforma- 
ciones mayores. 

e La fetotoxicidad se refiere a disturbios en las últimas etapas del embarazo. 

e El desarrollo postnatal también es un periodo de preocupación, ya que el rápido crecimiento de un 
niño lo hace más susceptible a algunos agentes tóxicos que el cuerpo de un adulto. 


Los principales efectos tóxicos de algunas sustancias clave se enumeran en la tabla 9.7. 


9.3 Evaluación de riesgos a la salud humana 


Evaluar la toxicidad de productos químicos específicos es una tarea compleja e incierta, debido no sólo al 
número de variables que afectan la toxicidad de un producto químico determinado, sino también a la gran 
variedad de órganos y tejidos objetivo que existen. Esto es especialmente cierto cuando se investiga la 
toxicidad para el ser humano. 

Durante décadas, los evaluadores de riesgos han considerado esencialmente los efectos en los humanos 
debido a la exposición a sustancias individuales. A la par de la investigación, se han desarrollado aproxi- 
maciones estandarizadas para mejorar esta metodología y su fiabilidad. La creciente complejidad de las 
evaluaciones de riesgo y las numerosas organizaciones que las realizan han dado lugar al uso de conceptos 
de evaluación de riesgo variables. Dos de los conceptos principales (el riesgo y el peligro) se utilizaron 
anteriormente en diferentes formas, creando confusión a los reguladores y al público. Para facilitar la 
consistencia, la Academia Nacional de Ciencias de Estados Unidos (National Academy of Science, NAS) 
recomendó definiciones clave en 1983, incluyendo los principios fundamentales de la evaluación y gestión 
de riesgo de la siguiente manera: 


e Peligrosidad es la capacidad de una sustancia para causar un efecto adverso. 

e Riesgo es la probabilidad de que el peligro se produzca en condiciones de exposición específica. 

e Evaluación de riesgos es la estimación de la probabilidad de que una exposición determinada pro- 
duzca un efecto adverso. Es el proceso mediante el cual se determinan los peligros, la exposición y 
el riesgo. 

e Gestión de riesgos es el proceso de analizar las estrategias alternativas y seleccionar las acciones de 
regulación más adecuadas en función de los resultados de la evaluación de riesgos y los intereses 
sociales, económicos y políticos. 


El proceso de evaluación de riesgos fue organizado por la NAS en cuatro actividades principales, como 
se muestra en la figura 9.31. 


9.3.1 Identificación del peligro 


En este paso inicial se evalúa el potencial de un xenobiótico para inducir cualquier tipo de peligro. Se reco- 
pila la información y se analiza de acuerdo a la evidencia disponible, que por lo general se compone de: 


e Datos de epidemiología humana. 
e Datos de bioensayos en animales. 
+ Datos de apoyo. 
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Evaluación de dosis-respuesta 


Caracteriza las relaciones entre las 
dosis y las incidencias de los efectos 
Identificación de los adversos en las poblaciones Caracterización del riesgo 


peligros expuestas. 
Estima la incidencia de los 


Caracteriza los efectos efectos en la salud humana bajo 


Evaluación de la exposición diferentes condiciones de 


tóxicos inherentes de los 


agentes exposición. 
` Mide o estima la intensidad, 


frecuencia y duración de la 


exposición humana a los agentes. 


Figura 9.31 Proceso de evaluación de riesgo de la NAS. 


Los datos de epidemiología humana son los más deseables de los tres y se les da la más alta prioridad, 
ya que evitan la preocupación por las diferentes respuestas tóxicas entre las especies. Desafortunadamente, 
rara vez se dispone de estudios epidemiológicos confiables, y lo más común es disponer de antecedentes de 
exposición incompletos y poco fiables. Por esta razón, no es común que los evaluadores de riesgos se basen 
en estudios epidemiológicos para la construcción de relaciones confiables de dosis-respuesta para efectos 
tóxicos. Más a menudo, los estudios en seres humanos sólo proveen evidencia cualitativa de una relación 
causal. 

En la práctica, los datos de ensayos en animales son los principales datos utilizados en las evaluaciones 
de riesgo. Los estudios en animales están bien controlados con exposiciones conocidas, y se llevan a cabo 
con evaluaciones clínicas y patológicas detalladas y cuidadosas. El uso de animales de laboratorio para 
determinar los posibles efectos tóxicos en los seres humanos es un procedimiento necesario y aceptado. Es 
un hecho reconocido que los efectos en animales de laboratorio suelen ser similares a los observados en los 
seres humanos a niveles de dosis comparables. Las excepciones se deben principalmente a las diferencias 
en la farmacocinética y el metabolismo de los xenobióticos. 

La prueba de toxicidad más simple y comúnmente aplicada es el estudio de una exposición única, lle- 
gando a la muerte como último criterio de toxicidad. Consiste en la administración de una sola dosis a un 
número limitado de animales y en la determinación de la DL., Esta prueba de toxicidad aguda se desarrolló 
en gran parte como respuesta a las preocupaciones de los grupos más expuestos, principalmente los trabaja- 
dores. Si bien estos valores proporcionan una medida de la cantidad necesaria para matar a los roedores, no 
pueden extrapolarse para estimar la cantidad de material que podría matar 50% de las personas expuestas a 
él. Sin embargo, son útiles para la predicción de la toxicidad relativa en los seres humanos, además de dar 
pistas acerca de los efectos tóxicos que pueden aparecer en pruebas a largo plazo. 

Las pruebas subagudas o subcrónicas evalúan la exposición diaria de una población animal a una sus- 
tancia tóxica por un periodo de aproximadamente 10% de la duración de la vida animal. En las ratas, esto 
corresponde a alrededor de tres meses. El estudio cuidadoso de los animales (incluyendo el examen de 
todos los tejidos y los fluidos corporales) revela la dosis a la que los efectos tóxicos comienzan a ocurrir y 
sus diversas etapas, tales como disfunción de órganos, cambios en el comportamiento o alteraciones en los 
niveles de los componentes normales de los fluidos corporales. La dosis más alta a la que ninguno de los 
animales muestra efectos tóxicos de le llama nivel sin efectos observados (no observable adverse effect, 
NOAEL). Otras dosis incluyen: nivel mínimo con efectos observados (lowest observed effect level, LOEL) 
que muestra la dosis más baja a la que aparecieron efectos; y nivel mínimo con efectos adversos observados 
(lowest observed adverse effect level, LOAEL), una versión más estricta del LOEL que sólo considera los 
efectos adversos. En estas pruebas se evalúan varias especies y la más sensible se selecciona como repre- 
sentativa del efecto en humanos (véase la figura 9.32). 

Las pruebas de los efectos crónicos a largo plazo se han desarrollado como una respuesta que concierne 
a la población en general. La prueba de toxicidad crónica más desarrollada hasta la fecha es el bioensayo 
de carcinogénesis en roedores. En ella, grupos de ratas se exponen diariamente a un químico particular con 
la misma dosis durante toda su vida. Los animales se examinan a lo largo de todo el estudio para detectar 
tumores y se registra la incidencia a cada dosis. En general, dos o tres dosis se utilizan para establecer una 
relación dosis-respuesta para el cáncer. Los estudios se realizan con dosis muy altas en comparación con el 
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Figura 9.32 Relación dosis-respuesta para efectos no-cancerígenos. 


NOAEL, pero con dosis más bajas que el DL., La mayor dosis utilizada se llama dosis máxima tolerada 
(DMT) y puede definirse como nivel de exposición que no acortará la vida del animal debido a efectos 
diferentes al cáncer. 

Los datos de apoyo derivados de los estudios celulares y bioquímicos pueden ayudar al evaluador de 
riesgos a hacer predicciones significativas sobre la respuesta humana probable. Por ejemplo, un producto 
químico a menudo se prueba con células tanto animales como humanas para estudiar su capacidad de pro- 
ducir citotoxicidad, mutaciones y daños al ADN. Los estudios de células pueden ayudar a identificar el me- 
canismo por el cual una sustancia produce un efecto en el animal de experimentación. Además, se pueden 
encontrar diferencias entre especies para ser consideradas. 

La toxicidad de una sustancia química se puede predecir en base a su similitud con la estructura de 
un producto químico cuya toxicidad sea conocida. Esto se conoce como la relación estructura-actividad 
(REA). El alcance de la REA en la evaluación de riesgos es limitado debido a las excepciones de la predic- 
ción de la toxicidad. 

Con base en estos resultados, se pueden identificar uno o más riesgos (por ejemplo, cáncer, defectos de 
nacimiento, toxicidad crónica y neurotoxicidad). Un peligro principal de preocupación es aquel en el que 
hay una consecuencia grave en la salud (por ejemplo, cáncer) que puede ocurrir con dosis más bajas que 
otros efectos tóxicos graves. El principal peligro de preocupación es elegido para la evaluación de dosis- 
respuesta. 


9.3.2 Evaluación dosis-respuesta 


La fase de evaluación dosis-respuesta mide los riesgos que se identificaron en la fase de evaluación de 
riesgos. Determina la relación entre la dosis y la incidencia de efectos en los seres humanos. Se requieren 
normalmente dos grandes extrapolaciones: la primera implica desde altas dosis de experimentación hasta 
bajas dosis presentes en el medio ambiente y la segunda desde la dosis animal hasta dosis humana. 

Los procedimientos utilizados para extrapolar de dosis altas a bajas son diferentes para la evaluación 
de efectos cancerígenos que para efectos no cancerígenos. Los efectos no cancerígenos incluyen todas las 
respuestas toxicológicas distintas a la inducción de tumores. Los límites tóxicos de los agentes no cance- 
rígenos varían ampliamente, al igual que los mecanismos mediante los cuales causan el efecto tóxico. Las 
sustancias tóxicas pueden combinarse con las membranas celulares, desplazar elementos importantes para 
la realización de la actividad celular normal, o afectar a las enzimas. Se considera que los efectos no can- 
cerígenos tienen umbral de dosis por debajo del cual el efecto no se produce. La dosis más baja con efecto 
en estudios con animales o humanos se divide entre factores de seguridad para proporcionar un margen de 
seguridad. En cambio, se considera que los efectos cancerígenos no tienen umbral y los modelos matemá- 
ticos suelen proporcionar estimaciones del riesgo cancerígeno en niveles de dosis muy bajas. 


9.3.2.1 Evaluación de riesgo no cancerígeno 


Históricamente hablando, la ingesta diaria admisible (IDA) se ha utilizado para calcular los niveles permi- 
sibles de exposición crónica para los seres humanos y se basa en los efectos no cancerígenos. La IDA es la 
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cantidad de una sustancia quimica a la que una persona puede estar expuesta diariamente durante mucho 
tiempo (por lo general toda la vida) sin sufrir efectos perjudiciales. Se determina aplicando factores de se- 
guridad que toman en cuenta la incertidumbre de los datos, a la dosis maxima que se ha demostrado que no 
causa toxicidad en estudios en seres humanos o en animales (es decir, el NOAEL). 

La Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos (United States Environmental Protection 
Agency, EPA) ha modificado ligeramente el enfoque del IDA y calcula una dosis de referencia (DRf) como 
el nivel de seguridad aceptable para los efectos crónicos no cancerígenos y los efectos en el desarrollo. 
De forma similar, la Agencia para el Registro de Sustancias Tóxicas y Enfermedades (Agency for Toxic 
Substances and Disease Registry, ATSDR) calcula los niveles mínimos de riesgo (NMR) para límites no 
cancerígenos. 

Los efectos tóxicos críticos utilizados en el cálculo de IDA, DRf, o NMR representan el efecto adverso 
grave que se produce al nivel más bajo de exposición. Éste puede variar desde la letalidad hasta efectos 
tóxicos menores. Se considera que los seres humanos son tan sensibles como las especies animales a menos 
que la evidencia indique lo contrario. 

En la determinación de IDA, DRf o NMR, se divide el NOAEL entre factores de seguridad (es decir, 
factores de incertidumbre) con el fin de proporcionar un margen de seguridad para la exposición humana 
permisible. 


NOAEL dosis e onte 
1 = (dosis experimental) (9 A 3 ) 


AUS = 
(dosis humana) Factores de seguridad 


Los factores de incertidumbre o factores de seguridad utilizados para calcular una IDA o DRf se mues- 
tran en la tabla 9.8. 


Tabla 9.8 Factores de incertidumbre o seguridad. 


10X Variabilidad humana 

10X Extrapolación de animales a humanos 
10X Uso de datos inferiores a los crónicos 
10X Uso de LOAEL en lugar de NOAEL 
0.1-1.0 X Factor de modificacion 


El factor de modificación sólo se utiliza en la obtención de la dosis de referencia de la EPA. Un factor 
de modificación de 0.1-10 le permite a los evaluadores de riesgo utilizar el juicio científico para elevar o 
disminuir el factor de incertidumbre total basado en la fiabilidad y calidad de los datos. Por ejemplo, si un 
estudio particularmente bueno es la base para la evaluación de riesgo, se puede utilizar un factor de modifi- 
cación < 1.0 Si se usa un estudio pobre, entonces se utiliza un factor >1.0 para compensar la incertidumbre 
asociada a la calidad del estudio. 

La fórmula general para encontrar la DRf es: 

NOAEL o LOAEL 


DRf = (9.4) 
Factores de seguridad 


Cuanto más inciertos o poco confiables son los datos, mayor será el factor de incertidumbre total que 
necesita aplicarse. Por ejemplo, si están disponibles los datos de un estudio epidemiológico de alta calidad 
y el NOAEL es 50 mg/kg/día, un simple factor de sólo 10 se utiliza para considerar la variabilidad intra- 
humana: 


50 mg/kg/día 
10 


DRf = = 5 mg/kg/día (9.5) 


Si los datos son más inciertos o menos fiables, como en el caso de tener disponible el LAOEL a partir 
de un estudio subcrónico en un animal, entonces los factores de incertidumbre son: 10 para la variabilidad 
humana, 10 para un estudio en animales, 10 para una exposición menor a la crónica, y 10 para el uso del 
LOAEL en lugar del NOAEL. 


50 mg/kg/día ; 
DRf = =0.005 mg/kg/día 
10x10x10x10 gkg Oe) 
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Además de los efectos crónicos, el DRf también puede derivarse de otros efectos tóxicos a largo plazo, 
incluyendo la toxicidad en el desarrollo. 

La ATSDR deriva los niveles mínimos de riesgo (NMR) para los efectos de toxicidad no cancerígenos 
(por ejemplo, defectos al nacimiento o daños en el hígado). El NMR se define como una estimación de la 
exposición humana diaria a una sustancia que probablemente no implique un riesgo apreciable de causar 
efectos adversos con una duración específica de exposición. Dependiendo de la duración de la exposición 
por las vías orales o de inhalación, los NMR se calculan como agudos (14 días o menos), intermedios (15 
- 364 días), y crónicos (365 días o más). El método utilizado para calcular los NMR es una modificación 
de la metodología del DRf de la EPA. La modificación principal es que los factores de incertidumbre de 10 
pueden ser menores, hasta 1 o 3, dependiendo de criterios científicos. Estos factores de incertidumbre se 
aplican a la variabilidad humana, la variabilidad entre especies (extrapolación de animales al hombre), y el 
uso de un LOAEL en lugar del NOAEL. Al igual que en el caso del DRf, para obtener el NMR, el NOAEL 
o LOAEL se divide entre el producto de todos los factores de incertidumbre. 

Las evaluaciones de riesgo también se efectúan para obtener los niveles máximos permisibles de exposi- 
ción aguda o de corto plazo a los productos químicos. Las recomendaciones de salud (Health Advisories, 
HA) se determinan para sustancias químicas en el agua potable. Son las exposiciones humanas permitidas 
por un día, diez días, plazos mayores, y de por vida. El método utilizado para calcular las HA es similar a 
la metodología de DRf ya que también se usan factores de incertidumbre. Los datos se obtienen a partir de 
estudios de toxicidad con duración apropiada para las HA. 

Para las exposiciones ocupacionales se desarrollan distintos valores permisibles: niveles de exposición 
permitidos (NEP), valores límites de umbral (VLU), y niveles de exposición recomendados (NER). Éstos 
representan aquellos niveles de dosis que no producen efectos adversos para la salud en exposiciones re- 
petidas diariamente en los lugares de trabajo. El método utilizado para obtenerlos es conceptualmente el 
mismo. Se utilizan factores de seguridad para determinar los NEP, VLU, y NER. 

Las dosis animales deben ser convertidas en dosis equivalentes para los seres humanos. El equivalente 
de la dosis en humanos se basa en el supuesto de que las diferentes especies son igualmente sensibles a los 
efectos de una sustancia por unidad de peso o superficie corporal. 

Históricamente, la Administración Federal de Drogas de Estados Unidos (Food and Drug Administra- 
tion, FDA), utiliza una razón del peso corporal de los seres humanos a los animales para poder calcular la 
dosis equivalente en humanos. La EPA ha utilizado una relación de la superficie de los animales a los seres 
humanos con el mismo fin. La dosis de los animales se multiplica por esta relación elevada a la potencia 
2/3 (para convertir del peso del cuerpo a la superficie total). La FDA y la EPA han acordado utilizar el peso 
corporal elevado a la potencia 3/4 para calcular las dosis humanas equivalentes en el futuro. 


9.3.2.2 Evaluación de riesgo de cáncer 


Con el fin de determinar la probabilidad de la incidencia de cáncer en los humanos, se deben manipular ma- 
temáticamente los datos en dosis altas para calcular los valores en dosis bajas. No existe un consenso cien- 
tífico en relación con el mecanismo de producción de cáncer, y por lo tanto no se tiene un acuerdo general 
en lo que se refiere al procedimiento matemático que debería utilizarse para hacer la extrapolación. Depen- 
diendo de los supuestos, pueden trazarse varias curvas y determinarse diversos valores. La dosis calculada 
correspondiente a una incidencia de cáncer en particular podría variar en diversos órdenes de magnitud. 

La evaluación de riesgo de cáncer consiste en dos pasos. El primero es una evaluación cualitativa de 
todos los estudios epidemiológicos, datos de experimentación en animales y la actividad biológica (por 
ejemplo, mutagenicidad). El riesgo de la sustancia como cancerígeno en humanos, se clasifica basándose 
en el peso de la evidencia. Si la evidencia es suficiente, la sustancia puede ser finalmente clasificada como 
una sustancia cancerigena definitiva, probable o posible. 

El segundo paso consiste en cuantificar el riesgo de las sustancias clasificadas como cancerígenas pro- 
bables o definitivas en humanos. Se utilizan modelos matemáticos para extrapolar a partir de altas dosis 
experimentales, las dosis más bajas presentes en el medio ambiente. 

Los dos principales esquemas de clasificación de cáncer son los de la EPA y los de la Agencia Interna- 
cional de Investigación sobre el Cancer (International Agency for Research on Cancer, IARC). Tanto las 
clasificaciones de la EPA como las del IARC son muy similares. 

Los procedimientos de evaluación del cáncer de la EPA han sido utilizados por varias agencias federales 
y estatales de Estados Unidos. La Agencia para las Sustancias Tóxicas y el Registro de Enfermedades de 
Estados Unidos (Agency for Toxic Substances and Disease Registry, ATSDR) se basa en las evaluaciones 
cancerígenas de la EPA. Cada sustancia se asigna a una de las seis categorías como se muestra en la tabla 
9.9. 
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La base de evidencia humana suficiente es un estudio epidemiológico que demuestra claramente una 
relación causal entre la exposición a la sustancia y el cáncer en humanos. Los datos se determinan como 
evidencia limitada en humanos si existen explicaciones alternas para el efecto observado. Los datos se 
consideran como evidencia inadecuada en los seres humanos si no existen estudios epidemiológicos sa- 
tisfactorios. 


Tabla 9.9 Categorías de cancerígenos. 


Pruebas humanas suficientes para la asociación 


Grupo A Cancerígeno humano doi 3 
causal entre la exposición y el cáncer. 
Grupo B1 Cancerígeno humano probable Evidencia limitada en humanos. 
, Evidencia inadecuada en humanos. 
Grupo B2 Cancerígeno humano probable : : : : 
Evidencia suficiente en animales. 
. ; Evidencia limitada en animales. Evidencia 
Grupo C Posible cancerígeno humano 


inadecuada en animales. 


Al menos dos ensayos adecuados con animales, 
o estudios negativos tanto de epidemiología 
como de animales. 


No es clasificable como 


Grupo D y 
cancerígeno en humanos 


No hay evidencia de que sea 


Grupo E a 
cancerígeno en humanos 


Un aumento en la aparición del cáncer en más de una especie o cepa de animales de laboratorio o en más 
de un experimento se considera como evidencia suficiente en animales. Los datos de un solo experimento 
también pueden considerarse como una evidencia suficiente en animales si existe una alta incidencia o un 
tipo inusual de tumor inducido. Sin embargo, una respuesta cancerígena en una sola especie, raza o en es- 
tudio normalmente se considera sólo como una evidencia limitada en animales. 

Cuando un agente se clasifica como un cancerígeno o cancerígeno probable en humanos, enseguida es 
sometido a una evaluación cuantitativa de riesgo. Para aquellas sustancias designados como posibles can- 
cerígenos en humanos, el evaluador de riesgo puede decidir hacer el análisis caso por caso. 

El parámetro clave de evaluación de riesgo es el factor de la pendiente de cáncer, el cual es un valor de 
toxicidad que define cuantitativamente la relación entre la dosis y la respuesta. Este factor de la pendiente 
de cáncer es un estimado plausible del límite superior de la probabilidad de que un individuo desarrolle 
cáncer si se expone a una sustancia química por un tiempo de 70 años. El factor de la pendiente de cáncer 
se expresa como mg/kg/día. 

Para predecir el riesgo a dosis baja a partir de la extrapolación de experimentación con animales o datos 
epidemiológicos, se utilizan modelos matemáticos. La mayoría de los modelos asumen linealidad con una 
dosis umbral de cero (véase la figura 9.33). 
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Figura 9.33 Relación dosis-respuesta para efectos cancerígenos. 


Para llevar a cabo las evaluaciones de riesgo de cáncer, la EPA usa el modelo lineal multietapas (MLM) 
(el cual se ilustra en la figura 9.34). Este resulta en el factor de la pendiente de cáncer, conocido como el q1* 
(pronunciado q/1-estrella) el cual puede ser usado para predecir el riesgo de cáncer a una dosis específica. 
En un experimento con animales o en un estudio epidemiológico humano, el MLM asume una extrapo- 
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lación lineal desde un umbral de dosis cero hasta el nivel de confianza superior de la dosis más baja que 
produce cáncer. Otros modelos que han sido utilizados para las evaluaciones de cáncer incluyen: 


e Modelo de un solo impacto, el cual es muy conservador. Supone que existe una sola etapa para el 
cáncer y que un único evento molecular induce una transformación celular. 

e Modelo de múltiples impactos. Es un modelo no conservador, ya que supone que se necesitan varias 
interacciones antes de que ocurra una transformación celular. 

e Modelo farmacocinético con base fisiológica (PB-PK). Incorpora los datos de los mecanismos y la 
farmacocinética para el proceso de extrapolación. Los modelos PB-PK son relativamente nuevos 
y están siendo utilizados cuando existen datos biológicos disponibles. Éstos miden la absorción de 
una sustancia, su distribución, metabolismo, compartamentalización en los tejidos y su eliminación. 
Todos estos parámetros biológicos se utilizan para calcular la dosis objetivo y la dosis humana equi- 
valente. 


Extrapolación lineal desde un umbral 


100 de cero hasta el nivel de confianza 
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Figura 9.34 Extrapolación en el modelo LMS. 


Los valores propuestos por los diferentes modelos de evaluación de riesgo de cáncer pueden variar en 
varios órdenes de magnitud. Por ejemplo, las concentraciones estimadas de clordano en el agua potable que 
podrán causar un riesgo de una muerte por cáncer en un millón de personas son: 0.03 ug/L para el modelo 
de un solo impacto, 2 ug/L para el modelo de múltiples impactos, y 0.07 ug/L para el modelo multietapas 
linealizado. 

El último paso en la evaluación de riesgos consiste en expresar el riesgo en términos de la exposición per- 
misible a la fuente de contaminación. El riesgo se expresa en términos de la concentración de la sustancia en 
el ambiente donde se produce el contacto humano. Por ejemplo, la unidad del riesgo en el aire es el riesgo 
por mg/m? mientras que la unidad del riesgo en el agua potable es el riesgo por mg/L. 

Para los cancerígenos, las estimaciones de riesgo medio se calculan dividiendo los factores de la pendien- 
te de cáncer entre 70 kg (es decir, el peso promedio de una persona adulta) y multiplicándolo por 20 m*/dia 
(es decir, la tasa media de inhalación) o por 2 litros/día (es decir, la tasa de consumo de agua promedio), 
dependiendo del medio. 


9.3.3 Evaluación de la exposición 


La evaluación de la exposición es una fase clave en el proceso de evaluación de riesgos ya que sin una 
ruta de exposición hasta las sustancias químicas más tóxicas no representan una amenaza. Todas las vías 
de exposición potenciales son cuidadosamente consideradas. Se analizan las emisiones contaminantes, su 
movimiento y destino en el medio ambiente, así como las poblaciones expuestas. La evaluación de la ex- 
posición incluye tres pasos: 


e Caracterización de la disposición de la exposición (por ejemplo, fuente puntual). 
e Identificación de las vías de exposición (por ejemplo, aguas subterráneas). 
e Cuantificación de la exposición (por ejemplo, ug/L de agua). 


Las principales variables de la evaluación de la exposición son: 


e Poblaciones expuestas (público en general o grupos seleccionados). 
e Tipos de sustancias (productos farmacéuticos, productos químicos ocupacionales o contaminantes 
del medio ambiente). 
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e Sustancias individuales o mezclas de ellas. 
e Duración de la exposición (breve, intermitente o prolongada). 
e Rutas y medios (ingestión, inhalación y exposición cutánea). 


Se consideran todos los tipos posibles de exposición con el fin de evaluar la toxicidad y el riesgo que 
podría suceder debido a estas variables. 

El evaluador de riesgos primero analiza el entorno físico y las poblaciones potencialmente expuestas. La 
evaluación del entorno físico puede incluir consideraciones del clima, vegetación, tipo de suelo, aguas sub- 
terráneas y características de aguas superficiales. También se consideran las poblaciones que pueden estar 
expuestas como resultado de la migración de sustancias químicas desde el sitio de contaminación. Algunas 
subpoblaciones pueden estar en un riesgo mayor porque están en un nivel más alto de exposición o porque 
tienen una mayor sensibilidad (por ejemplo niños, ancianos, mujeres embarazadas y personas con enferme- 
dades crónicas). Estos factores se integran en los datos que contienen las fuentes, las emisiones y las rutas 
de los contaminantes para determinar las vías importantes de exposición. Éstas comúnmente incluyen aguas 
subterráneas, aguas superficiales, aire, suelo, comida y leche materna. 

Dado que las medidas de la exposición real a menudo no están disponibles, pueden utilizarse modelos de 
exposición. Por ejemplo, se utilizan modelos de emisiones químicas y de dispersión del aire en estudios de 
calidad del aire para predecir las concentraciones en zonas a favor de los vientos. Pozos residenciales ubi- 
cados aguas abajo de un sitio pueden no mostrar signos de contaminación, pero pueden contaminarse en el 
futuro conforme los productos químicos en el agua subterránea migren hacia el pozo. En estas situaciones, 
los modelos de transporte de agua subterránea pueden estimar el periodo de tiempo en que los productos 
químicos preocupantes llegarán a los pozos. 


9.3.4 Caracterización del riesgo 


Esta etapa final del proceso de evaluación de riesgos consiste en la predicción de la frecuencia y gravedad 
de los efectos en las poblaciones expuestas. Las conclusiones relativas a la identificación de riesgos y a la 
evaluación de la exposición se integran para obtener la probabilidad de los efectos más comunes que pue- 
den ocurrirles a humanos expuestos a condiciones similares. 

Como la mayoría de las evaluaciones de riesgo presentan grandes incertidumbres, es importante que 
la incertidumbre biológica y estadística se describan en la caracterización del riesgo. La evaluación debe 
identificar los componentes del proceso que implican el mayor grado de incertidumbre. 

Los riesgos no cancerígenos son caracterizados normalmente en términos de un índice de riesgo defini- 
do por la razón de la dosis de exposición estimada a la dosis de referencia (DRf). Las dosis de referencia 
dependen de la vía de exposición y pueden utilizarse con los datos de la exposición. El índice de riesgo se 
calcula de la siguiente manera: 


ingesta crónica diaria (mg/kg -día) 


Índice de riesgo = A 
DRf (mg/kg: dia) 


(9.7) 


Si el nivel aceptable de consumo se considera igual a la dosis de referencia, entonces es aceptable un 
indice de riesgo menor que la unidad. 

El riesgo cancerigeno puede definirse como la dosis de ingestion cronica diaria (calculado en la evalua- 
ción de la exposición) multiplicada por el factor de la pendiente cancerigena (seleccionado por la evalua- 
ción de la toxicidad). El producto es la probabilidad de desarrollar cáncer en la vida debido a la exposición 
a esta sustancia química. 


Riesgo cancerígeno = Ingesta crónica diaria (mg/kg : día) x Factor de la pend. cancerígena (kg día/mg) (9.8) 


Por ejemplo, un aumento de 10* en el factor de riesgo de cáncer representa un aumento de riesgo durante 
la vida de 1 en 1 000 000 de desarrollar cáncer. 

Las evaluaciones de riesgo pueden llevarse a cabo para productos químicos individuales o para mezclas 
complejas. En el caso de mezclas complejas tales como sitios de desechos peligrosos, el proceso de evalua- 
ción se convierte en algo muy complejo. Esta complejidad resulta de la exposición simultánea a numerosos 
productos químicos con la posibilidad de muchas interacciones tanto químicas como biológicas, la exposi- 
ción a través de múltiples medios y vías, y la exposición de una amplia gama de organismos objetivo con 
diferentes susceptibilidades (por ejemplo niños, adultos, humanos, animales, organismos). 

En algunas evaluaciones de riesgo complejas (por ejemplo en sitios de desechos peligrosos), la caracte- 
rización del riesgo debe considerar exposiciones químicas múltiples así como diversas vías de exposición. 
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La exposición simultánea a varias sustancias químicas, cada uno a un nivel inferior al umbral, a menudo 
puede causar efectos adversos por la simple suma de lesiones. 

La suposición de la adición en la dosis es más aceptable cuando las sustancias inducen el mismo efecto 
tóxico por el mismo mecanismo. La información sobre los mecanismos de acción y las interacciones quí- 
micas se toma en cuenta cuando está disponible, y esto es de gran ayuda en la evaluación de los riesgos en 
una manera más científica. Las personas a menudo están expuestas a sustancias a través de más de una vía 
de exposición (por ejemplo, beber agua contaminada o inhalar polvo contaminado). En tales situaciones, la 
exposición total por lo general será igual a la suma de las exposiciones a través de todas las vías. 


9.3.5 Gestión del riesgo 


Las decisiones de gestión del riesgo siguen la identificación y cuantificación del riesgo y se determinan por 
medio de las evaluaciones de riesgo. Durante el proceso de reglamentación, los gestores pueden solicitar 
que se realicen evaluaciones de riesgo adicionales para justificar las decisiones tomadas; por lo tanto, los 
procesos de la evaluación y de gestión de riesgo están íntimamente relacionados. 

La historia de la gestión de riesgo revela que las opciones de gestión de riesgo que son seleccionadas 
efectivamente influyen en la evaluación de riesgo que se realiza, por lo que éstas no son independientes. 
Dado que la toxicidad para el ser humano es inherente (e inmutable) para cada sustancia química, el ob- 
jetivo fundamental de la gestión de riesgo es la reducción a la exposición. Ejemplos de reducciones de 
exposición incluyen: 


+ Enel lugar de trabajo. 


o Modificaciones en la ingeniería o la química de un proceso industrial. 
o Utilización de equipos de protección personal por el trabajador (por ejemplo, un respirador y 
guantes impermeables). 


+ Enel medio ambiente en general. 


o Aplicación de los requisitos para el tratamiento de los efluentes antes de salir de las instalaciones 
de una fábrica. 

o Prohibición de determinados métodos de desecho de residuos de productos tóxicos. 

° Desplazamiento de la población lejos de la fuente de exposición. Ésta es una medida bastante 
drástica e indeseable. 


En algunos casos es necesario imponer una exposición cero para prohibir la producción o uso de un pro- 
ducto químico determinado. Esto ocurre más a menudo con pesticidas como el DDT, dieldrín y el 2,4,5-T, 
así como con otro tipo de sustancias como los PCB. La gestión de riesgos de productos químicos tóxicos 
se lleva a cabo en Estados Unidos por el gobierno federal en virtud de un gran número de leyes, como se 
ejemplifica en la tabla 9.10. 


Tabla 9.10 Ejemplos de las principales legislaciones de Estados Unidos sobre la regulación de sustancias 
tóxicas. 


Legislación Tipo de regulación 


Ley de Aire Limpio Estándares de contaminación del aire. 


Ley Integral de Respuesta Ambiental, 


Compensación y Responsabilidad Remediación de sitios de desechos peligrosos. 


Ley de Transporte de Sustancias Regulación de envío marítimo o fluvial 
Peligrosas de desechos peligrosos. 


Ley Federal de Seguridad y Saluden Estándares de salud y seguridad en minas. 


Minas de Carbón 

Ley Federal de Alimentos, Fármacos y Regulación en fármacos, aditivos 
Cosméticos alimenticios y cosméticos. 

Ley Federal de Insecticidas, Fungicidas y Raticidas Regulación de pesticidas. 


Ley Federal de Control de Aguas 


mins Estándares de calidad para agua y efluentes. 


(continúa) 
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(continuación) 


Ley de Transporte de Materiales Regulación en el transporte de materiales 
Peligrosos peligrosos. 

Ley de Seguridad y Salud Ocupacional Salud ocupacional y estándares de salud. 
Ley de Agua Potable Segura Estándares de agua potable. 

Ley de Control de Sustancias Tóxicas Regulación en sustancias peligrosas. 


A pesar de que la cobertura y la complejidad de las diversas legislaciones se han incrementado dramáti- 
camente en las últimas décadas, existen relativamente pocas sustancias para las cuales se han establecido y 
aplicado normas federales cuantitativas. 


9.3.5.1 Estándares y normas de exposición 


Los estándares y normas de exposición son desarrollados por los gobiernos para proteger a sus ciudadanos 
de las sustancias nocivas y de actividades que pueden causar serios problemas de salud. 

Los estándares son niveles aceptables legales de exposición o controles acordados como resultado del 
mandato del congreso o del ejecutivo. Resultan de procesos formales de promulgación de leyes y son legal- 
mente obligatorios. Los infractores están sujetos a castigos, incluyendo multas y encarcelamiento. 

Las normas recomiendan los niveles máximos de exposición y son de carácter voluntario y no obligatorio 
por ley. Una guía puede ser desarrollada por organismos reguladores y no reguladores o por una sociedad 
profesional. 

Los estándares de exposición y las normas son el producto de las decisiones de gestión de riesgos. Las 
agencias de reglamentación estiman mediante evaluaciones de riesgo el número de personas que podrían 
ser potencialmente dañadas en condiciones de exposición específicas. A continuación, las agencias regula- 
torias proponen los estándares y normas que protegerán a la población de riesgos inaceptables. 

Los estándares de exposición y las normas generalmente proporcionan niveles numéricos de exposición 
para los diversos medios (por ejemplo alimentos, productos de consumo, agua y aire) que no deben ser so- 
brepasados. Por otra parte, estas normas pueden ser medidas preventivas para reducir las exposiciones (por 
ejemplo en el etiquetado, ventilación especial, ropa y equipo de protección y vigilancia médica). 

Las agencias federales y estatales de reglamentación pueden emitir los estándares y normas de exposición 
permisibles. Éstas se incluyen en las siguientes categorías: 


e Productos de consumo. 
e Medio ambiente 
e Exposición ocupacional. 


Un sinnúmero de bases de datos documentan las DRf, IDA y otros datos toxicológicos, tanto para sus- 
tancias cancerígenas como para no cancerígenas. Algunas de ellas son accesibles como bases de datos 
electrónicas mantenidas por agencias gubernamentales. Algunos ejemplos son: 


e Sistema de Información Integral de Riesgos (Integrated Risk Information System, IRIS), la fuente 
preferida de información de la EPA para toxicidad de residuos peligrosos. 

e Resumen de Tablas de Evaluación de Efectos en la Salud (Health Effects Assessment Summary Ta- 
bles, HEAST). 

e Perfiles toxicológicos preparados por la Agencia para Sustancias Tóxicas y Registro de Enfermeda- 
des de los Estados Unidos (Toxicological profiles prepared by the US Agency for Toxic Substances 
and Disease Registry). 

e El Programa Internacional sobre la Seguridad Química (The International Program on Chemical 
Safety, IPCS), Criterios de Salud Ambiental (Environmental Health Criteria), publicados por la Or- 
ganización de las Naciones Unidas para la Agricultura y la Alimentación (FAO). 


9.4 Ecotoxicología 


Fue después de la Segunda Guerra Mundial que la creciente preocupación sobre el impacto de las sustancias 
tóxicas vertidas en el medio ambiente permitió a la toxicología ampliar su estudio de las repercusiones en 
los seres humanos e incluir el impacto en el medio ambiente. Este estudio se conoce como la toxicología 
del medio ambiente o ecotoxicología y representó un gran salto desde los estudios de toxicidad en los 
laboratorios utilizando métodos de prueba primitivos (a menudo llamados como “un pez en una jarra” o 
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“una rata en una jaula”), a los estudios en un entorno complejo y variado. La ecotoxicologia se desarrolló 
por la necesidad de medir y predecir el impacto de los contaminantes sobre las poblaciones, comunidades 
y ecosistemas enteros, más que sobre individuos. La ecotoxicología representa un acercamiento del tipo 
molécula-ecosistema, como puede verse en la figura 9.35. 


Contaminante 


Cambios 


bioquímicos 


Cambios 


fisiológicos 


Aumento Respuestas de Dificultad 
del tiempo . creciente 
de respuesta los organismos de relacionarlos 
con sustancias 
químicas 
específicas 


Cambios en la 


población 


Composición de 


la comunidad 


Ecosistemas 


Figura 9.35 Relación entre las respuestas a diferentes niveles de organización. 


Los principios de exposición, absorción, metabolismo y manifestación de efectos utilizados en el estudio 
de los seres humanos son también material de interés para la ecotoxicología. A pesar de que los pasos es- 
pecificos pueden variar mucho, los fundamentos farmacocinéticos permanecen iguales. Los conceptos de 
afinidad estructural y la actividad química son igualmente importantes para la ecotoxicología. Sin embar- 
go, la aplicación de estos principios y fundamentos a diversas poblaciones de especies salvajes (es decir, no 
domesticadas) que interactúan como comunidades en sistemas naturales presentan retos importantes en la 
toma de decisiones en cuanto a la gestión de los residuos peligrosos. 

Como se discutió en el capítulo 8, los contaminantes pueden entrar en los ecosistemas como consecuen- 
cia de la actividad humana de las siguientes maneras: 


e Liberación involuntaria en el curso de las actividades humanas (por ejemplo, incidentes nucleares, 
operaciones mineras, naufragios e incendios). 

+ Eliminación de residuos (por ejemplo, aguas residuales y efluentes industriales). 

e Aplicación deliberada de biocidas (por ejemplo, para el control de plagas). 


9.4.1 Métodos de la ecotoxicología 


El origen de las pruebas se remonta a antes de la Segunda Guerra Mundial, por las investigaciones sobre la 
causa de la muerte de peces. La búsqueda de un organismo de ensayo óptimo ha llevado a la prueba de una 
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gran variedad de especies que van desde los productores primarios (algas), a los invertebrados (pulgas de 
agua), hasta los depredadores finales en la cadena alimenticia (róbalo o perca americana). Aunque se han 
establecido métodos de prueba estándar para numerosas especies, no existe consenso científico acerca de 
cuál especie es la más sensible a un contaminante o representativa de las estructuras comunitarias. 

El concepto de la especie más sensible se relaciona a los resultados de las pruebas de toxicidad en el 
“mundo real”. De esta manera, ciertas especies en una comunidad particular se evalúan como las “más sen- 
sibles” a los contaminantes; los resultados de las pruebas con una sola especie en situaciones artificiales se 
extrapolan para predecir los efectos de los contaminantes sobre los ecosistemas o comunidades enteras. La 
lógica aquí es que si un contaminante no es tóxico para la especie “más sensible”, entonces será seguro para 
el resto de la comunidad. Sin embargo, existen algunas preguntas sobre si las pruebas simples, artificiales y 
de una especie en particular son de utilidad en la extrapolación para ecosistemas complejos y variados. 

Algunas de las pruebas ecotoxicológicas diseñadas para monitorear los cambios a nivel subcelular, celu- 
lar y a nivel organismo se asemejan a los desarrollados para estimar la toxicidad en los seres humanos. En 
muchos casos, sin embargo, la evaluación a nivel organismo y suborganismo no revelan la magnitud de un 
efecto tóxico en un ecosistema. Por ejemplo, la medición de los niveles de contaminantes en los tejidos de 
peces comestibles es un excelente indicador de la exposición individual, pero no proporciona información 
acerca de la posible pérdida de una fuente de alimento en la cadena alimenticia acuática. 

Los métodos de prueba ecotoxicológicos tratan de subsanar la falta de información entre los efectos sub- 
celulares medibles y los cambios en la estructura y función de un ecosistema. Estas pruebas aumentan su 
complejidad a medida que ascienden en los niveles de organización: población, comunidad y ecosistema. 
Las pruebas y la evaluación de los efectos tóxicos también pueden fallar debido a las interacciones entre las 
sustancias químicas liberadas en el medio ambiente. Las emisiones industriales no se componen de un solo 
compuesto químico sino que, más bien, son una mezcla compleja de productos químicos. De hecho, sólo se 
comprende la toxicidad de unas cuantas sustancias químicas de la multitud que son emitidas al medio am- 
biente; además, existe mínima información a partir de la cual discernir los efectos de una mezcla compleja 
de efluentes y emisiones peligrosas liberadas de instalaciones activas y sitios contaminados. 

Estos y otros factores complican y pueden frustrar la práctica de la ecotoxicología. Sin embargo, se han 
desarrollado aproximaciones bien fundamentadas para evaluar los efectos tóxicos, dando como resultado 
datos confiables para la gestión y toma de decisiones sobre los residuos peligrosos. Estas aproximaciones 
se analizan a continuación. 


9.4.1.1 Criterios de valoración de los efectos tóxicos 


La selección y diseño de métodos de prueba adecuados requiere de la especificación del efecto tóxico y los 
criterios para su evaluación. En las evaluaciones ecotoxicológicas esto se logra a menudo mediante el uso 
de dos criterios diferentes pero complementarios: la evaluación y la medición. Los criterios de valoración 
son características ecológicas, que en caso de verse afectadas de forma significativa, indican la necesidad 
de establecer medidas de mitigación. Por ejemplo, los efectos potenciales de una descarga en las aguas 
superficiales en la supervivencia y abundancia de una población de truchas nativas presentan un criterio del 
valor ecológico y recreativo. 

Para que sea útil, un criterio de evaluación debe ser medible. Por lo tanto, se elige un criterio de medición 
que proporcione una expresión cuantitativa relacionada con ese criterio. Para el ejemplo anterior, el crite- 
rio de medición puede cuantificar la frecuencia de la mortalidad de la población de truchas utilizando las 
pruebas de toxicidad, o el monitoreo de campo para identificar los cambios de abundancia de especies en 
relación con la localización de la descarga y la dilución. Los criterios de toxicidad para aves pueden ser el 
tamaño de la nidada, grosor del cascarón, eclosión de los huevos, embriotoxicología y la viabilidad de las 
crías. En el caso de las plantas, la mayor parte del trabajo se ha hecho para evaluar los efectos de los meta- 
les que pueden acumularse en las plantas conocidas como metalofitas, que son capaces de crecer de forma 
natural en suelos contaminados con metales. Un gran número de técnicas se utilizan para la cuantificación 
de la tolerancia a los metales en las plantas cuyos criterios de evaluación límites incluyen la biomasa de 
supervivencia de plántulas, crecimiento de brotes y el crecimiento de la raíz, con respecto al desempeño de 
las plantas no tolerantes. 

La evaluación y los criterios de medición utilizados en las evaluaciones ecológicas de sitios de desechos 
peligrosos incluyen por ejemplo: 


+ El número de especies (o la diversidad de especies) de una comunidad. 
e La extinción, abundancia, rendimiento o mortalidad masiva de una población. 
e La capacidad productiva de un ecosistema. 
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9.4.1.2 Bioensayos 


Para evaluar los riesgos asociados a la exposición química de los no humanos, los ecotoxicólogos han de- 
pendido históricamente de los bioensayos de corto y largo plazo. Un bioensayo es una técnica mediante la 
cual los organismos, los sistemas biológicos o los procesos biológicos se utilizan para medir los efectos de 
la exposición a sustancias químicas. 

En el contexto de la gestión de residuos peligrosos, los bioensayos pueden definirse como la exposición 
en el laboratorio de los organismos a muestras ambientales recolectadas en campo con el fin de identificar 
los efectos tóxicos reales o potenciales en las especies residentes. Un bioensayo normalmente implica 
pruebas de laboratorio en muestras de suelos, sedimentos o residuos utilizando un arreglo estándar de los 
organismos de prueba en condiciones controladas. Un ejemplo sencillo consiste en bombear agua superfi- 
cial contaminada a través de un tanque que contiene truchas jóvenes. 

Sin embargo, tanto la simulación de la exposición como la interpretación de sus efectos sobre las comu- 
nidades y los ecosistemas es mucho más exigente que la medición de la exposición y sus efectos sobre las 
poblaciones de los individuos expuestos en los sistemas de laboratorio. 

Se ha intentado simular ecosistemas en laboratorio mediante microcosmos que se utilizan para imitar la 
estructura y función de los ecosistemas a escala reducida. Por ejemplo, los terrarios son microcosmos co- 
munes utilizados como sustitutos simplificados de ecosistemas terrestres. Con el fin de reducir la dificultad 
presentada por la escala utilizada y disminuir la incertidumbre en la extrapolación de datos, los ecotoxicó- 
logos han desarrollado sistemas de macromodelos (conocidos como mesocosmos) como zonas aisladas o 
réplicas de escenarios naturales. Tanto los microcosmos como los mesocosmos se utilizan para evaluar el 
destino, transporte, y efectos de los nuevos productos químicos que buscan su registro. 


9.4.2 Determinación de la ecotoxicidad 


Existen muchas maneras diferentes de medir la toxicidad. 


9.4.2.1 Pruebas de toxicidad a corto plazo 


Las pruebas de toxicidad agudas o a corto plazo se utilizan para evaluar los efectos severos de exposiciones 
que abarcan períodos de tiempo relativamente cortos. La prueba estándar para medir la letalidad aguda 
(LC,,) está diseñada para producir una respuesta letal de 50% en el organismo de prueba después de una 
exposición de 96 horas. Al igual que en el caso de LD,,, la LC., se utiliza para medir la mortalidad a través 
de la inhalación o la exposición a través de una solución acuosa. El LC,, de 96 horas se ha utilizado como 
el estándar. 

Las pruebas de toxicidad a corto plazo se utilizan para determinar las dosis asociadas a respuestas suble- 
tales, proporcionando una concentración efectiva (CE,,). Para algunos organismos, (por ejemplo, los inver- 
tebrados), la muerte no es fácilmente perceptible, por lo que la 96-h CE,, se emplea para mostrar límites 
como la inmovilización o pérdida de equilibrio, las cuales se consideran sustitutos de letalidad. 

Cuando las pruebas se realizan en animales terrestres, es común la aplicación de una dosis única (me- 
dida) por vía oral, tópica (es decir, aplicada en la piel o cutícula) o por inyección en los tejidos o fluidos 
corporales. Pueden existir grandes diferencias entre los grupos de organismos y entre las especies en cuanto 
a la susceptibilidad a la acción tóxica de los productos químicos. La razón de la toxicidad selectiva (RTS) 
se expresa en términos de la dosis letal media y es importante para la diferenciación entre los organismos 
benéficos y las plagas: 

DL ;, para la especie A 


RTS = - (9.9) 
DL, para la especie B 


Algunos ejemplos de RTS se muestran en la tabla 9.11. 


Tabla 9.11 Ejemplos de razones tóxicas selectivas (RTS). 


DL,, aguda oral (mg/kg) 
Compuesto Ratas Aves RTS 
Malatión 1650 685 2.4 
DDT 400 923 0.43 
Dieldrín 40 91 0.75 
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Las pruebas de toxicidad aguda pueden responder a numerosas preguntas sobre la gestión de residuos, 
tales como la toxicidad de una sustancia química en específico, la mezcla de productos químicos, lixivia- 
dos u otros flujos residuales concentrados. Estas pruebas también pueden utilizarse para localizar “puntos 
críticos” en los sitios de desechos y evaluar la eficacia de las tecnologías de tratamiento. Para producir 
informes significativos es muy importante seleccionar el organismo adecuado, el sistema de exposición y 
las condiciones de frontera. 


9.4.2.2 Pruebas de toxicidad a largo plazo 


Las pruebas de toxicidad a largo plazo (comúnmente conocidas como pruebas de toxicidad crónica) se 
utilizan para evaluar si la exposición a un producto químico por un periodo más prolongado en laboratorio 
afectará negativamente a los individuos, especies o poblaciones. Estos términos pueden medir los efectos 
sobre el desarrollo, la homeostasis, el crecimiento y el potencial reproductivo para establecer el nivel mí- 
nimo con efectos observados (LOEL), el cual representa la concentración más baja asociada con un efecto 
medible, y el nivel sin efectos observados (NOEL), el cual representa una concentración que no produjo un 
efecto medible. 

La toxicidad crónica por lo general proporciona una medida más sensible de la toxicidad. Para desarrollar 
las concentraciones aceptables de exposición (por ejemplo, normas de calidad del agua), los ecotoxicólogos 
utilizan una subcategoría de las pruebas de toxicidad crónica conocidas como pruebas del ciclo de vida. 
Estas pruebas evalúan las respuestas de los individuos de una especie durante un ciclo de vida completo 
para evaluar los efectos en su sobrevivencia, crecimiento y reproducción. Por ejemplo, una prueba de ciclo 
de vida para los peces de agua dulce puede incluir exposición de los embriones, peces jóvenes (en distintas 
etapas de maduración) y adultos, continuando a través de la reproducción y la incubación de la siguiente 
generación. En la selección de la vía de administración de productos químicos en las pruebas de toxicidad, 
las principales vías de absorción requieren de una mayor consideración. 

En el caso de los organismos acuáticos, la absorción directa del agua es una ruta de gran importancia (por 
ejemplo, la absorción a través de las branquias de un pez o a través de la piel permeable de los anfibios), 
aunque la absorción también puede ocurrir a través de los alimentos durante su paso por el sistema digesti- 
vo. Las pruebas con los organismos acuáticos (por ejemplo peces como Dafnia, y Gammarus pulex) por lo 
general implican exposiciones continuas a concentraciones definidas en lugar de la administración de una 
dosis única. Los sedimentos representan una fuente importante de contaminantes para los organismos acuá- 
ticos. Los contaminantes orgánicos lipofílicos y algunos metales se retienen con fuerza en los sedimentos 
por lo que su tiempo de residencia puede ser prolongado. La toxicidad de los productos químicos asociados 
a los sedimentos es difícil de evaluar, pero se están buscando pruebas significativas. 

Podría parecer que las pruebas con animales terrestres son más sencillas que aquellas con animales acuá- 
ticos, ya que sólo debe considerarse una ruta de exposición (es decir, a través del intestino). A pesar de que 
este es el caso con la mayoría de las pruebas que se realizan en ratas y ratones, esto no es así con pruebas 
más modernas que involucran invertebrados donde otro tipo de vías de exposición pueden ser importantes 
(por ejemplo, aire o suelo). Dos pruebas ecotoxicológicas utilizando lombrices de tierra y abejas están 
teniendo un uso cada vez más amplio para probar los efectos de productos químicos sobre los invertebra- 
dos terrestres más representativos. Sin embargo, los colémbolos se utilizan para medir los efectos sobre la 
reproducción (principalmente a través del envenenamiento de los adultos, sus huevos o de los jóvenes que 
salen de los huevos). Los organismos más ampliamente utilizados para el desarrollo de pruebas ecotoxico- 
lógicas son las algas, las lombrices de tierra, los colémbolos, las abejas, las dafnias, y otros peces y aves. 

Aparte de las pruebas de toxicidad que implican el uso de animales vivos, existen otras maneras de 
evaluar las propiedades tóxicas de las sustancias químicas que se derivan de una comprensión de su modo 
de acción. Por ejemplo, la prueba Ames ayuda en la identificación de sustancias que actúan como agentes 
cancerígenos o mutágenos en los mamíferos. Asimismo, el estudio de las relaciones cuantitativas entre la 
estructura y la toxicidad (QSAR) puede proporcionar apoyo para la identificación de sustancias tóxicas. Es- 
tas aproximaciones serán más viables conforme se conozcan mejor los mecanismos de toxicidad, y pueden 
conducir a una comprensión de las características moleculares que hacen que un producto químico interac- 
túe de una manera adversa con macromoléculas celulares. 

Los resultados de las pruebas de toxicidad a corto y largo plazo a menudo se utilizan para: 


e Establecer criterios de calidad del agua. 

e Establecer el poder de los pesticidas de controlar plagas. 

e Calcular los límites permitidos para la descarga de efluentes. 

e Proyectar los impactos potenciales de derrames catastróficos y accidentes químicos. 

e Comprender los efectos reales y potenciales de la disposición y limpieza de residuos peligrosos. 
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El hecho de que las sustancias químicas puedan ser tan selectivas hace difícil la extrapolación de los datos 
de la toxicidad de una especie a otra. Por razones prácticas, es posible realizar pruebas de toxicidad sólo 
en un número muy limitado de especies. Las pruebas con múltiples especies representan un enfoque más 
sofisticado que las pruebas con una sola especie, pero se encuentran en una fase temprana de desarrollo. 

Los problemas pueden llegar a ser aún más complicados cuando se considera la contaminación que existe 
realmente en el medio ambiente. Por ejemplo, las aguas residuales de fábricas y de plantas de celulosa ver- 
tidas en las aguas superficiales a menudo contienen mezclas complejas de contaminantes. Lo mismo sucede 
con sedimentos y suelos contaminados, donde la situación puede llegar a complicarse debido a la presencia 
de compuestos lipofílicos muy persistentes y con vida media biológica larga. Aunque la toxicidad suele ser 
aditiva, existe la posibilidad de potenciación o inhibición (véase la tabla 9.5). 


9.4.3 Bioconcentración, bioacumulación y biomagnificación 


Algunos contaminantes son asimilados por organismos en mayor medida que otros, y si son lipofílicos, 
pueden acumularse. Las medidas de exposición a sustancias químicas que se bioacumulan en los tejidos 
pueden llevarse a cabo fácilmente a través del análisis de los residuos de tejidos. En la ausencia de residuos 
de tejidos, a menudo se determinan constantes empíricas que son utilizadas por los ecotoxicólogos para 
predecir la bioacumulación; algunos ejemplos incluyen el coeficiente de partición octanol-agua, el cual 
aproxima el comportamiento de una sustancia química entre una fase no polar y una fase acuosa (ver la 
sección 8.3); otros ejemplos son el factor de bioconcentración (BCF) y el factor de bioacumulacion (BAF), 
que se definen de la siguiente manera: 


Concentración del producto químico en el organismo 
Concentración del producto químico en el medio ambiente 


BCF = (9.10) 


Concentración del producto químico en el organismo 
Concentración del producto químico en el alimento o agua ingerida 


BAF = (9.11) 


Los factores de bioconcentración son importantes en la ecotoxicología acuática, en donde el medio am- 
biente es una fuente importante de contaminantes orgánicos. Los factores de bioacumulación son críticos 
en la ecotoxicología terrestre, donde los alimentos (o en algunos casos el agua ingerida) son una fuente 
importante de contaminantes orgánicos. 

La concentración en los tejidos de un contaminante lipofílico persistente con una larga vida media bio- 
lógica que se bioacumula y se bioconcentra, puede aumentar a medida que el producto químico se mueve 
hacia arriba a través de niveles tróficos en la cadena alimenticia, en un proceso conocido como biomagni- 
ficación. Esta concentración puede llegar a niveles muy altos en depredadores vertebrados en la parte su- 
perior de las cadenas. Ejemplos de estos contaminantes incluyen insecticidas organoclorados (por ejemplo, 
dieldrina y el DDT), muchos PCB, dioxinas, metil mercurio, y tributilestaño. Los compuestos solubles en 
agua y fácilmente biodegradables por lo general no causan problemas de persistencia y bioacumulación. 

Los residuos en tejidos por sí solos no dan información sobre las respuestas biológicas a la exposición 
química. Aún más, la medición de los residuos en tejidos no es factible con productos químicos que no se 
acumulan fácilmente, o con mezclas complejas que requieren tiempo y análisis costosos. En estos casos, 
hay medidas indirectas que pueden ser preferibles para indicar una respuesta biológica a la exposición, es 
decir, un biomarcador. 


9.4.4 Biomarcadores y bioindicadores 


Un biomarcador es cualquier respuesta biológica a una sustancia química del medio ambiente (a nivel 
individuo, celular o subcelular) que demuestra una desviación del estado de salud. Por lo tanto, las me- 
didas bioquímicas, fisiológicas, morfológicas y de comportamiento se consideran como biomarcadores. 
Las respuestas biológicas en los niveles superiores de organización (es decir poblaciones, comunidades y 
ecosistemas) son bioindicadores. La relación entre los biomarcadores y los bioindicadores es tal que resulta 
difícil relacionar los cambios bioquímicos con los cambios ecológicos, y también es difícil relacionar los 
cambios ecológicos a causas químicas específicas. 

El concepto detrás de los biomarcadores es que los criterios de medición seleccionados (por lo general, 
compuestos por respuestas fisiológicas y bioquímicas) pueden proporcionar índices de sensibilidad a los 
efectos de la exposición distintos a la muerte. Las mediciones de los fluidos corporales, las células o los teji- 
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dos pueden indicar (en términos celulares o subcelulares) la magnitud relativa de la exposición a sustancias 
químicas o de la respuesta del organismo. 

Los biomarcadores pueden ser de dos tipos: de exposición o de efecto. Los primeros indican la exposición 
del organismo a las sustancias químicas, pero no dan información del grado de efecto tóxico. Por otra parte, 
los biomarcadores de efecto demuestran un efecto adverso sobre el organismo. 

Los biomarcadores están relacionados con diferentes sustancias tóxicas y niveles de organización (en la 
tabla 9.12 se indican algunos ejemplos). Los biomarcadores abarcan desde aquellos que son muy especifi- 
cos, hasta los que no lo son; un ejemplo del primer tipo es la enzima ácido levulínico dehidratasa (ALAD), 
la cual cataliza una reacción de la síntesis del grupo heme y que es muy sensible a la inhibición por plomo 
orgánico. Entre los efectos no específicos se encuentran los del sistema inmunológico que pueden ser cau- 
sados por una gran variedad de contaminantes. 


Tabla 9.12 Ejemplos de biomarcadores. 


Biomacador Contaminante Nivel de organización 
Inhibición de la ALAD Pb Órgano 
Inducción de la metalotioneína Cd Órgano 
ADN y componentes z 
de la hemoglobina PAH Organo 
Adelgazamiento del cascarón DDT, DDE Animal individual, población 


Inhibición de AchE 
(acetilcolina esterasa) 


Plaguicidas organofos- 


Organo, animal individual 
forados y carbamatos 


Hidrocarburos policiclicos 
aromaticos (PAH) y compues- 
tos organoclorados (OC) 


Inducción de monooxigenasas Órgano, población 


Productos químicos 


Feminización de embriones Organismo, población 


estrogénicos 
Proteínas anticoagulantes Raticidas Organismo, población 
Imposexo en caracoles de e da x : sd 
P Tributilestaño Organismo, población 


mar (ver el texto). 


Otro biomarcador común para la exposición a metales traza es la proteína metalotioneína, la cual regula 
los niveles normales de zinc y cobre en el metabolismo y proporciona un mecanismo para la desintoxica- 
ción de metales. Los cambios en la actividad de la metalotioneína proporcionan un marcador sensible de la 
exposición a metales traza. 

Uno de los ensayos de biomarcadores de mayor éxito es la medida de “imposexo” en caracoles de mar 
(Nucella lapillus, los cuales tienen conchas de colores brillantes). Este fenómeno es causado por el tribu- 
tilestaño (TBT), ampliamente utilizado en recubrimientos antiincrustantes en los barcos (véase la sección 
12.3.2). Los TBT imponen características masculinas en los organismos femeninos, dando lugar a una 
reducción en el rendimiento reproductivo y la extinción local de las poblaciones de caracoles de mar en los 
sitios más contaminados. 


9.4.5 Monitoreo in situ 


Numerosos factores influyen en la biodisponibilidad de los productos químicos para los organismos: las 
fluctuaciones en la temperatura, las interacciones con otros contaminantes, los tipos de suelo y sedimentos, 
las características de las precipitaciones, el pH y la salinidad. Todos ellos hacen que sea difícil predecir con 
exactitud el grado en que los residuos químicos son asimilados por los animales y las plantas, así como 
sus efectos biológicos en el ambiente. En consecuencia, muchos investigadores han utilizado un monitoreo 
biológico in situ para obtener dicha información. 

Existen cuatro métodos principales para el monitoreo biológico in situ de la contaminación: 


a) Corroborar la presencia o ausencia de especies en un sitio, o cambios en la composición de la especie 
(es decir, “los efectos de comunidad”). 

b) Medir las concentraciones de contaminantes en los organismos recogidos en el campo. 

c) Evaluar los efectos de los contaminantes sobre los organismos y relacionarlos con las concentracio- 
nes en dichos organismos y otros indicadores bióticos y abióticos. 

d) Detectar diferentes cepas o especies que han desarrollado resistencia en respuesta a un contaminante. 
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9.4.6 Evaluacion de riesgos ecologicos 


La introducción de productos químicos en un ecosistema provoca un riesgo directo para los organismos 
individuales o puede afectar su Capacidad para reproducirse. Estas perturbaciones pueden afectar a la es- 
tructura general y función de un ecosistema o de sus componentes. 

Los enfoques actuales para la estimación de riesgo para el medio ambiente se incluyen en la evaluación 
de riesgo ecológico. Están diseñados para evaluar la naturaleza, la magnitud y transitoriedad o desempeño 
de los posibles efectos ecológicos. Al igual que en el proceso de cuatro etapas para la evaluación de riesgo 
en la salud humana, la evaluación de riesgo ecológico consiste en cuatro pasos interrelacionados, los cuales 
se discuten a continuación. 


9.4.6.1 Caracterización de la ecología de base y la identificación 
de poblaciones receptoras potenciales 


Una sinopsis de la ecología vigente proporciona una visión general de la diversidad del sistema e identifica 
la sensibilidad de las subpoblaciones potenciales y cualquier especie amenazada o en peligro de extinción. 
Vale la pena seleccionar especies indicadoras, las cuales pueden representar a importantes poblaciones co- 
merciales o recreacionales, o especies sensibles o en peligro de extinción cerca de la zona afectada. 


9.4.6.2 Evaluación de la toxicidad ecológica 


Ésta es una evaluación cualitativa y cuantitativa de los posibles efectos adversos de la exposición posible de 
las sustancias químicas en cuestión. Se trata de un resumen de los datos de la ecotoxicidad de los productos 
presentes en un ecosistema sensible, identificando los índices de toxicidad relevantes contra los que las 
concentraciones de exposición potenciales pueden compararse en la caracterización del riesgo. 


9.4.6.3 Evaluación de las exposiciones potenciales 


Este proceso mide la intensidad, frecuencia y duración de la exposición a un agente. Más precisamente, 
evalúa la exposición potencial a cada sustancia de preocupación por las poblaciones potenciales receptoras 
o especies indicadoras que son componentes bióticos de cualquier ecosistema en el sitio que pueda resultar 
afectado. Dos componentes importantes de una evaluación de la exposición son: a) un análisis en la vía de 
exposición y b) la estimación de la concentración en el lugar de exposición. Para evaluar las exposiciones 
potenciales, se requiere de las concentraciones de las sustancias químicas en cuestión en el medio de expo- 
sición (por ejemplo las aguas superficiales o sedimentos). 


9.4.6.4 Caracterización del riesgo 


Esta tarea integra la información de las otras tres tareas. Los riesgos para las poblaciones receptoras poten- 
ciales que habitan o utilizan los ecosistemas afectados son representados con índices cuantitativos y una 
discusión cualitativa de la posibilidad de los efectos adversos. Este método cualitativo de caracterización 
puede no proporcionar una respuesta definitiva respecto a los riesgos potenciales, pero proporciona una 
base para el juicio profesional acerca de la probabilidad de los efectos adversos y da los conocimientos 
necesarios para una evaluación adicional. Finalmente, las limitaciones e incertidumbres inherentes a la eva- 
luación de riesgo ecológico deben ser discutidas con el fin de proporcionar una perspectiva correcta cuando 
se utilizan los resultados de la caracterización del riesgo en la toma de decisiones. 


9.4.7 Evaluación del riesgo 


Los datos de toxicidad obtenidos por los procesos de prueba descritos anteriormente se utilizan normalmen- 
te para hacer la evaluación de riesgo. La evaluación de riesgo depende de dos cuestiones: a) la toxicidad 
del compuesto, expresada en términos de la concentración (es decir, EC,,, LC,,, NOEL) y b) la exposición 
prevista de un organismo al mismo producto químico, expresada en las mismas unidades de concentración 
en el agua, alimento o suelo al que el organismo esté expuesto. 

Se realizan cálculos para obtener los valores de la concentración ambiental prevista (PEC) y la concen- 
tración ambiental prevista sin efecto (PNEC). Los cálculos de la PEC se basan en las tasas de emisión co- 
nocidas y en los factores de dilución en el medio ambiente. Para estimar la PNEC, se divide el LC., o EC., 


de las especies más sensibles probadas en el laboratorio entre un factor de seguridad arbitrario (a menudo 
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1 000). Esto deja espacio para la gran incertidumbre que existe en la extrapolación de los datos de toxicidad 
del laboratorio para una especie a la toxicidad esperada para otras especies. 


PEC g cociente de riesgo (9.12) 
PNEC 


Si este valor es mucho menor que la unidad, el riesgo es bajo. Si se trata de la unidad o un valor mayor, 
existe un riesgo considerable. Estos cálculos sólo ofrecen estimaciones de riesgo aproximadas y por lo 
tanto la exposición al medio ambiente también debe considerarse. Tales consideraciones refuerzan los ar- 
gumentos para el desarrollo de nuevas estrategias utilizando biomarcadores para la evaluación de riesgos. 
Los ensayos de biomarcadores pueden proporcionar medidas de la exposición (y algunas veces de efectos 
tóxicos) en las condiciones reales de campo. 

Los estudios de campo abarcan una amplia variedad de actividades. En teoría, el estudio de los efectos 
de los productos químicos en los individuos, poblaciones y comunidades en el campo se dirige directa- 
mente a las cuestiones básicas de la ecotoxicología. El problema primordial en los estudios de campo es la 
muy limitada oportunidad de controlar las variables tales como temperatura, precipitaciones, movimientos 
pluviales y del aire, y las migraciones de los animales, todo lo cual puede influir en los efectos de las sus- 
tancias químicas en el medio ambiente. El uso de biomarcadores para medir las respuestas a los productos 
químicos en los organismos individuales puede proporcionar una relación de causalidad entre la exposición 
a un producto químico y un cambio en el nivel de la población (es decir, disminución de la población, 
disminución en el éxito reproductivo o aumento en la tasa de mortalidad). Muchos estudios de campo no 
incluyen la liberación controlada de sustancias químicas, sino más bien la investigación de un problema 
de contaminación en curso. Cuando se detectan residuos de productos químicos, pueden relacionarse a las 
respuestas conocidas de biomarcadores. A su vez, estas respuestas pueden estar relacionadas a los cambios 
en la población. 

Se pueden establecer modelos de poblaciones o comunidades en el laboratorio, o en el campo que ellos 
simulan, pero no reproducen exactamente la situación real. Estos modelos pueden utilizarse para realizar 
experimentos controlados con la réplica adecuada y pueden demostrar los efectos de las sustancias quími- 
cas en los procesos ecológicos tales como los ciclos de carbono y nitrógeno, discutidos en el capítulo 7. 

La mayor importancia de la ecotoxicología reside en el estudio de la manifestación de los efectos dañinos 
provocados por la contaminación en las comunidades de organismos y en los procesos ecológicos más am- 
plios. Por ejemplo, una reducción en la población de lombrices en suelos contaminados con metales puede 
dar lugar a una acumulación de basura provocada por hojas sin descomponer, las cuales normalmente se 
convertirían en residuos para una descomposición microbiana más rápida. Las hojas muertas retienen nu- 
trientes que de otra manera serían devueltos a la tierra para el crecimiento de nuevas plantas. En el medio 
acuático, la acidificación de los lagos da como resultado una menor diversidad, aunque hay algunas espe- 
cies que pueden beneficiarse de la reducción de la competencia y tener una mayor densidad de población. 


Referencias y lecturas adicionales 


CALABRESE, Edward J.; BALDwin, Linda A. “Toxicology Rethinks its Central Belief”, Nature 2003, 421, 
491-492. 

Cannon, J. G.; Burton, R. A.; Woop, S. G.; Owen, N. L. “Naturally Occurring Fish Poisons from Plants”, 
J. Chem. Educ. 2004, 81, 1457-1461. 

Cox, D. R. “Regression Models and Life Tables”, Royal Stat. Society, Ser. B 1972, 34, 187-202. 

Frome, E. L.; KutNer, M. K.; BEAUCHAMP, J. “Regression Analysis of Poisson-Distributed Data”, J. Am. 
Stat. Assoc. 1973, 68, 935-940. 

tupac “Glossary of Terms Used in Toxicokinetics”, Pure Appl. Chem. 2004, 76, 1033-1082. http://www. 
iupac.org/publications/pac/2004/pdf/7605x 1033.pdf 

Kame, Michael A. “Toxicology: a Primer on Toxicology Principles and Applications” Lewis Publishers: 
Boca Raton, FL, 1988. 

Lee, Cindy M. “The Influence of Aluminum Speciation on Fish”, Environmental Chemistry Library. NSF- 
Clemson University. 2002. http://www.ces.clemson.edu/ecl/labs/general/index.html 

UNITED STATES NATIONAL LIBRARY OF MEDICINE. Toxicology Tutorials. http://www.sis.nlm.nih.gob/enviro/ 
toxtour.html 

UNIVERSITY OF ADELAIDE, Australia. “Data on the Environmental and Toxicological Effects of Chemical 
Substances”. http://www.adelaide.edu.au/library/guide/sci/Chemistry/env.html 


274 


WALKER, C. H.; HorKm, S. P.; SiBLY, R. M.; Pea, D. B. Principles of Ecotoxicology. 2°. ed. Taylor & Francis: 
Londres, 2001. 

Yu, Ming-Hu. “Environmental Toxicology: Impacts of Environmental Toxicants on Living Systems”. 
Lewis Publishers: Boca Ratón, FL (USA), 2001. 

ZAKREZAWSKI, Sigmond F. “Principles of Environmental Toxicology” American Chemical Society: Was- 
hington, DC, 1991. 

ZIMPLEMAN, Jeffrey M. “Dioxin, not Doomsday”. J. Chem. Educ. 1999, 76, 1662-1666. 


Experimentos y actividades 


BueELL, Phyllis; GirarD, James. Laboratory Manual for Chemistry Fundamentals, 2°. ed. Jones and 
Bartlett: Boston, MA, 2002. 

IBÁÑEZ, Jorge G.; HERNÁNDEZ Esparza, Margarita; DORIA SERRANO, María del Carmen; FREGOSO INFANTE, 
Arturo; SnG, Mono Mohan. Environmental Chemistry: Microscale Laboratory Experiments; 
Springer: Nueva York, 2008. 


e Toxicity assay using bacterial growth (Experiment 23) 


LIEBERMAN, Marya. “A Brine Shrimp Bioassay for Measuring Toxicity and Remediation of Chemicals”, 


J. Chem. Educ. 1999, 76, 1689-1691. 

Persincer, H. “Expanded Emphasis on Toxicology in an Environmental Chemistry and Engineering 
Course”, 214th. Am. Chem. Soc. Nat. Meet., Las Vegas, NV, 7 a 11 de septiembre de 1997. 
Chem. Ed. Division Paper # 269. 

Peters, Hans Peter. “In search for Opportunities to Raise Environmental Risk Literacy”, Toxicol. Envi- 
ron. Chem. 1993, 40 (1-4), 289-300. 

Pyarr, F. B. “An Introductory Appraisal of Some Effects of Copper and Lead Salts on “Polycelis” spp”, 
Environ. Educ. Info. 1991, 10 (1) 25-36. 

TOMBOULIAN, Paul; PARROT, Katie. “Chemical Education for Toxic Substance Control”, J. Chem. Educ. 
1997, 74, 1434-1436. 


275 


10 TRATAMIENTOS FISICOQUÍMICOS Y FÍSICOS 
DE CONTAMINANTES Y RESIDUOS 


El interés en el tratamiento de contaminantes y desechos no es nuevo. Por ejemplo, el informe de las po- 
nencias presentadas en la División de Química del Agua, Aguas Residuales y Saneamiento en el Congreso 
Nacional de la Sociedad Americana de Química hace casi un siglo (en 1925), declaró lo siguiente: 


Probablemente el mayor interés se manifestó en relación con los trabajos sobre el tratamiento y disposición de 
residuos industriales. La correcta disposición de estos residuos está adquiriendo cada vez más importancia, y no hay 
duda de que muchos logros se pueden esperar en esta línea de investigación en un futuro próximo. 


En la misma línea, ya en 1902, la legislatura de Massachusetts de Estados Unidos aprobó una ley orde- 
nando a la Junta Estatal de Salud a 


[...] prohibir la descarga de aguas residuales... o cualquier otra sustancia que pueda ser nociva para la salud pública 
o que tienda a entorpecer u obstruir el flujo de agua, incluyendo todos los residuos o desperdicios de cualquier fábrica 
u otro establecimiento donde las personas están empleadas, a menos que el propietario del mismo utilizara los medios 
más idóneos y razonables para convertir en inofensivos dichos residuos o desperdicios. 


El énfasis de este artículo sobre la contaminación del agua fue visionario. De hecho, en la actualidad 
aproximadamente 75% de los residuos peligrosos generados en Estados Unidos que son tratados, se some- 
ten a tratamiento acuoso; otro 10% se somete a disposición en el suelo, o a inyección en pozos profundos, 
y el resto se incineran y se someten a otros tratamientos diferentes, o bien son depositados en vertederos 
ilegales o se almacenan sin tratar. 

Existen numerosos procesos para el tratamiento de contaminantes gaseosos, líquidos y sólidos. En este 
capítulo damos una visión general de varios principios fundamentales para el tratamiento de contaminantes. 
A diferencia de los capítulos anteriores, se tratan estos procesos no de acuerdo a su ámbito de acción (es 
decir, la atmósfera, la hidrósfera, la litósfera o la biósfera), sino según el principio físicoquímico involu- 
crado. 


10.1 Procesos fisicoquímicos 


Estos tratamientos manipulan las propiedades físicoquímicas seleccionadas de los contaminantes de tal 
manera que sean menos perjudiciales (o incluso prácticamente inofensivos en algunos casos) o bien re- 
movidos del medio objetivo. Se basan en principios redox, ácido-base, complejación, electroquímicos, de 
solubilidad y catalíticos, como se analiza a continuación. 

Hay que considerar que el éxito de algunas de estas tecnologías basadas en la entrega del material de 
remediación al medio objetivo, a menudo depende de encontrar las condiciones favorables para la transfe- 
rencia del material. Como ejemplo de las dificultades que se pueden presentar está el uso de permanganato 
de potasio como agente oxidante, que puede producir MnO, sólido el cual (desafortunadamente) ocasiona 
que el suelo se empaste y se genere un contacto pobre entre el agente oxidante y los contaminantes objetivo. 
Esto además puede dar lugar a la formación de canales que harían la técnica ineficiente. 


10.1.1 Procesos redox 


Las propiedades clave del medio ambiente como toxicidad, movilidad y biodisponibilidad de muchas espe- 
cies contaminantes dependen del estado de oxidación de sus elementos. Por ejemplo, como se discutió en 
la sección 6.3.1., es bien sabido que el ion cromato (donde el cromo se encuentra en un estado de oxidación 
+6) es muy tóxico, mientras que el cromo (+3) es mucho menos peligroso, e incluso necesario para la vida 
humana como un elemento traza. Por el contrario, el estado de oxidación del arsénico (+5) es relativamente 
inocuo, mientras que su estado de oxidación bajo (+3) es altamente tóxico. Así, al cambiar los estados de 
oxidación, los procesos redox han sido utilizados desde hace mucho tiempo para disminuir toxicidad o reac- 
tividad, para inducir precipitación, cambiar el estado físico, modificar la estabilidad, etc. Los procesos que 
se discuten a continuación, incluyen los siguientes ejemplos: oxidación química e incineración, oxidantes 
químicos y desinfectantes (cloro, hipoclorito, cloraminas, dióxido de cloro, ozono, peróxido de hidrógeno, 
permanganato, ferrato), incineración, oxidación húmeda (wet oxidation, WO), procesos de oxidación avan- 
zada (advanced oxidation processes, AOP), procesos fotoasistidos (fotólisis homogénea, descomposición 
del peróxido de hidrógeno, descomposición del ozono, fotólisis heterogéneo, fotocatálisis, fotocatálisis 
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asistida electroquimicamente), la reacción de Fenton, reducción de productos químicos (agentes reductores 
a base de azufre, agentes reductores basados en metales y otros agentes reductores). 

Un parámetro clave para la comprensión de estos procesos es el potencial de reducción estándar discutido 
en el capítulo 2. Algunos valores se dan en la tabla 10.1. 


Tabla 10.1 Potenciales redox de algunos químicos oxidantes, reductores y especies radicales de interés en 
el tratamiento de residuos o procesos de desinfección. 


Especie Potencial estándar, V vs. SHE 
F/F 2.90* 
"OH/H,O 2.72 
HFeO,/Fe,O, 2.09 
O,/O,, H,O 2.07 
H,0,/H,O 1.78 
MnO,/Mno, 1.68 
HO,'/H,O 1.66 
Cl,/Cr 1.36 
CIO,/HCIO, 1.28 
O,”/H,0 0.65” 
SO,* /SO,'xH,O 0:17 
Fe?*/Fe - 0.45 
NH,NH,/N, - 1.16 
BO,/BH,* - 1.24 
Cay H OH - 2.93 
Li/Li - 3.04* 
* El F, y Li están incluidos únicamente con propósitos de comparación. 


** A pH = 14. 


Como se discutió en el capitulo 2, los potenciales estándar (reducción) se dan a un pH de 0. Algunos 
pares redox tienen un valor constante, independientemente del pH, pero el potencial de otros pares varia en 
función de este parámetro. El diagrama de Pourbaix de cada sistema (véase la sección 2.3.4) determina la 
variación en el equilibrio de distintas especies en función del pH. 


10.1.2 Oxidación química e incineración 


La oxidación se usa frecuentemente para la destrucción de contaminantes orgánicos, para cambiar estados 
de oxidación de ¡ones metálicos, para modificar las propiedades objetivo, para inducir procesos anormales 
redox en los microorganismos para desactivarlos, entre otros. La incineración es una oxidación extrema a 
alta temperatura que se utiliza cuando las oxidaciones en condiciones más suaves son ineficaces. En esta 
sección se presentan los principales oxidantes aunque está en marcha una intensa investigación de muchos 
otros. Ya que el oxígeno molecular es, con mucho, el oxidante disponible más abundante en la Tierra, se 
presenta por separado de los demás. 

El dioxígeno se utiliza normalmente en condiciones atmosféricas, a pesar de que en casos especiales se 
requieren altas temperaturas y presiones (ver por ejemplo, los puntos b y c más adelante). El tratamiento 
biológico aerobio requiere la presencia de dioxígeno para que los microorganismos involucrados degraden 
eficazmente los desechos (ver capitulo 11). Además, algunos iones metálicos muestran precipitación prefe- 
rencial en diferentes estados de oxidación. Por ejemplo, Fe(OH), es mucho más soluble que el Fe(OH), en 
los valores de pH que normalmente se encuentran en los entornos ambientales (es decir, valores no extre- 
mos). Por lo tanto, si se desea eliminar Fe”* del agua, es aconsejable que se oxide a Fe** y luego se aumente 
el pH de la solución según sea necesario para formar el hidróxido insoluble. 

A pesar del alto potencial estándar del par redox O,/H,O (E° = 1.23 V), la oxidación de los contaminantes 
atmosféricos por oxígeno molecular usualmente es lenta. Este desafortunado efecto se puede explicar con 
dos hechos: 


e La configuración electrónica de la molécula de dioxígeno contiene dos electrones desapareados, 
mientras que la mayoría de las especies orgánicas no contienen electrones desapareados. Por lo tanto, 
para empezar, hay una dificultad mecánico-cuántica para la transferencia de electrones. De hecho, 
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la oxigenación directa de contaminantes orgánicos con frecuencia requiere del radical intermedio 
0*-, cuya producción puede verse favorecida por la adición de determinados mediadores redox (por 
ejemplo, los iones metálicos como Fe** y Mn”*), porque, al igual que el dioxígeno, poseen electrones 
no apareados. 

e La reducción del dioxígeno a agua (concomitante con la oxidación de otras especies) es un proceso 
de”, y es prácticamente imposible que cuatro electrones sean transferidos simultáneamente sin la 
formación de productos intermedios (como O”-y H,O.). 


10.1.2.1 Oxidantes químicos, desinfección química 


Además del dioxigeno, muchos otros oxidantes químicos se utilizan con la finalidad de tratar agua y aguas 
residuales. No es de extrañar, que también tiendan a ser poderosos desactivadores de microorganismos (y 
por lo tanto buenos desinfectantes), ya que pueden inducir procesos redox anormales en las células que las 
matan o desactivan (o bien impiden su reproducción) por medio de los siguientes mecanismos posibles: 
ataque o alteración de la pared celular, de los contenidos celulares (ácidos nucleicos, protoplasma), o de las 
funciones celulares y procesos (síntesis de proteínas, procesos redox, actividad enzimática). 

Los microorganismos formados en el agua son en gran parte responsables de la transmisión de enferme- 
dades como cólera, fiebre tifoidea, disentería, parálisis muscular (por ejemplo, la poliomielitis), hepatitis 
infecciosa, gastroenteritis, giardiasis, criptosporidiosis y así sucesivamente. En un procedimiento de po- 
tabilización del agua no hay que matar a todos los microorganismos presentes en el agua (esterilización), 
sólo aquéllos relacionados con la enfermedad (desinfección). La desinfección del agua se puede lograr 
por métodos químicos, físicos o mecánicos. Los agentes que proporcionan una acción química para tales 
propósitos incluyen: 


e  Halógenos y sus derivados (CL, Br,, I, HClO, ClO’, CIO,, HBrO, HIO, resinas de intercambio de 
aniones poliyoduro, cloraminas, etc.) 

e Compuestos oxigenados y altamente oxidados (ozono, peróxido de hidrógeno, fenoles, alcoholes, 
persulfato, percarbonato, permanganato, ácido peracético, etc.) 

e Otros (iones metálicos como Ag' y Cu?*, colorantes, compuestos cuaternarios de amonio, ácidos y 
bases fuertes, enzimas, etc.) 


A continuación se describirán los principales oxidantes y desinfectantes. Dado que el tratamiento que 
se proporciona para cada uno de estos dos grupos es difícil de separar, se tratarán conjuntamente en esta 
sección y con mayor detalle que las otras sustancias químicas descritas en este capítulo. 


10.1.2.1.1 Cloro, hipoclorito y cloraminas 
El añadir cloro al agua ocasiona el siguiente equilibrio de desproporción: 


Cl» + HO, =HClO+Cl-+Ht Keg (10.1a) 


2(8) 


El cloro se utiliza para la transformación oxidativa de algunos contaminantes en especies inofensivas. Por 
ejemplo, los cianuros tóxicos pueden convertirse en inofensivos por la oxidación con ácido hipocloroso de 
la siguiente manera: 


2NaCN + SHCIO = 2C0O,,,, + Nyo + HO, + 3HCI + 2NaCl (10.1b) 


Además, el bajo costo y alta potencia de cloro como desinfectante del agua ha promovido su uso desde 
mediados del siglo XIX, y todavía es el principal desinfectante de agua utilizado en todo el mundo. Desafor- 
tunadamente, puede producir varios subproductos de la desinfección (disinfection by-products, DPB) in- 
cluyendo orgánicos halogenados nocivos (principalmente trihalometanos o trihalomethanes, THM y ácidos 
haloacéticos o haloacetic acids, HAA) al reaccionar con la materia orgánica natural o antropogénica. Ade- 
más, el cloro no tiene suficiente acción residual para evitar un recrecimiento de placa bacteriana. También 
promueve la corrosión en las tuberías (especialmente que contengan hierro). Sin embargo, el cloro seguirá 
siendo el principal desinfectante en los próximos años. 

La dosis necesaria para una aplicación de cloro varía en función del propósito específico y la composi- 
ción del agua a tratar. Por ejemplo, la dosis máxima recomendada (en mg/L o ppm) para la reducción de la 
DBO es de 2, mientras que para la desinfección de un efluente primario es de 20, y para la oxidación del 
sobrenadante de un digestor puede ser tan alto como 140. 
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10.1.2.1.1.1 Formacion de cloraminas 


En las aguas residuales, el NH, se origina en el ataque enzimático de moléculas que contienen nitrógeno 
(por ejemplo, urea y proteínas). Cuando hay ácido hipocloroso presente, puede reaccionar paso a paso con 
el amoníaco para producir las tres cloraminas (es decir, mono-, di- y tricloramina): 


NH, + HCIO > NH,Cl + H,O, (10.2) 
NH,Cl + HCIO > NECI, + H,O,, (10.3) 
NHCI, + HCIO > NCI, + H,O,, (10.4) 


Las cloraminas se conocen desde principios del siglo XIX, y se utilizan en el tratamiento del agua desde 
comienzos del siglo XX. Tienen la fórmula general NH, Cl, (x= 1, 2 o 3). En condiciones normales, la 
monocloramina (NH, Cl) es la cloramina predominante en soluciones acuosas. 

Las cloraminas pueden ser vistas como sustancias liberadoras de cloro. A pesar de que el NH,Cl tiene 
la misma capacidad oxidante que el cloro libre (en términos de su capacidad para remover electrones), la 
monocloramina es menos reactiva y es un desinfectante más débil, lo que permite un efecto residual más 
largo. 

Muchas plantas de tratamiento de agua alrededor el mundo han adoptado el uso de cloraminas, además 
de (o en lugar de) cloro para evitar el deterioro de la calidad del agua durante el paso de este líquido por 
los sistemas de distribución, ya que el agua puede tomar desde unos minutos hasta varios días para llegar 
a todos los puntos de un sistema. En la actualidad, aproximadamente una tercera parte de las instalaciones 
de tratamiento de agua en los Estados Unidos que sirve a ciudades con más de 10 000 personas utilizan 
cloraminación para tal fin. Esto produce agua biológicamente estable, que no promueve el crecimiento de 
bacterias. Además, el recrecimiento de coliformes disminuye dramáticamente. 

Como se indicó anteriormente, las cloraminas se producen en solución cuando el Cl, o el CIO reaccionan 
con NH, o con NH,?. La monocloramina se produce en solución acuosa por una reacción rápida entre HCIO 
y NH, (99% de la reacción en menos de 1 min). Para el tratamiento de agua, ésta se produce normalmente 
mediante la mezcla de agua clorada (o con una solución de NaClO) y una solución de cloruro de amonio 
o de amoníaco, en una proporción en peso del cloro con el nitrógeno (del NH,*o NH,) entre 4:1 y 5:1. 
Proporciones más altas producen dicloramina, mientras que proporciones menores producen un exceso de 
NH,. Un diagrama de distribución típico de las especies de cloraminas como función del pH se muestra en 
la figura 10.1.* 
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Figura 10.1 Distribución de las cloraminas respecto al pH. 
Otras ventajas de usar cloraminas en vez de cloro son: 


e Su acción es más duradera (que puede tardar semanas en desaparecer). 
e Se reduce la corrosión de las tuberías. 


1 No todas estas curvas son monotónicas simples debido a la complejidad de los equilibrios implicados. 
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e La monocloramina tiene umbrales de sabor y olor más altos. 

e Las cloraminas se pueden combinar con otros agentes para efectos especiales (por ejemplo, con 
dióxido de cloro para el control de la biopelícula y de la reducción de los DBP, y con ozono para 
evitar la nitrificación). 


Los retos y desventajas asociados con el uso de las cloraminas son las siguientes: 


e Requieren mayor tiempo de contacto que el cloro. 

+ Como el cloro es necesario para producir las cloraminas se requieren dosis más altas de cloro para el 
tratamiento de la misma cantidad de agua. 

e Se pueden formar subproductos de la cloraminación como el cloruro de cianógeno, nitrilos, aldehi- 
dos, y algunos compuestos halogenados, así como cloraminas orgánicas de fuerza de desinfección 
desconocida. 

e Las cloraminas son peligrosas para el consumo humano cuando van directamente al torrente san- 
guíneo (afortunadamente, los procesos digestivos normales pueden desactivarlas). Los pacientes de 
diálisis renal y los propietarios de peces necesitan tener especial cuidado cuando utilizan agua clora- 
minada, ya que las cloraminas cruzan a través de las membranas de diálisis y de las branquias de los 
peces. Con la adición de ácido ascórbico, o su remoción con el carbón activado granulado (CAG) se 
puede evitar este problema. 

e Lamonocloramina favorece la disolución de Pb y esto puede dar lugar a un aumento de los niveles 
de plomo en el agua potable. 

+ Las cloraminas pueden decaer como resultado de: 


i) Reacción con materiales reductores. La presencia de materiales reductores (por ejemplo, la materia 
orgánica natural (natural organic matter, NOM) promueve la descomposición de la cloramina con 
la producción concomitante de amoníaco y su introducción en el sistema de agua, lo que puede dar 
lugar a la nitrificación. La media reacción para la reducción de monocloramina se puede generalizar 
como: 


NH,Cl + H* + 2e = NH,,, + Cr (10.5) 


Por aplicación del principio de Le Chatelier, se puede ver que la reacción 10.5 es favorecida a valores ba- 
jos de pH. La reacción de NH,Cl con la NOM se puede interpretar como la demanda de cloramina ejercida 
por la oxidación de la NOM, y se escribe como sigue: 


NH,Cl + NOM = NH,” + Cl + productos de oxidación (10.6) 


Los materiales conteniendo hierro (por ejemplo, depósitos de tuberías, productos de corrosión) también 
promueven la desaparición de cloramina al reaccionar con ésta para liberar amoníaco de la siguiente ma- 
nera: 


2Fe(II),. + NH,Cl + 6H,O,, = 2Fe(OH),,, + NH, + Cl + SH* (10.7) 


3(s) 


Además, estos materiales de hierro pueden proteger a las bacterias oxidantes de amoníaco (ammonia- 
oxidizing bacteria, AOB) de la inactivación, lo que produce la nitrificación del agua que a su vez promueve 
la destrucción de la cloramina. Los indicadores numéricos para la prevención de la nitrificación están basa- 
dos en el cociente [Cl, total /NH, libre] y ayudan en el control de este fenómeno. 


ii) Hidrólisis. La hidrólisis de monocloramina es lenta y produce pequeñas cantidades de HCIO: 
NH,Cl + H,O} = NH, + HCIO (10.8a) 


Por lo tanto, el ácido producido favorece la reacción de desproporción que se describe más adelante (ver 
iii). La tricloramina también se hidroliza (a pH > 7): 


NCI, + HO, = NHCL, + HCIO (10.8b) 
iii) Desproporción de monocloramina. 
2NH,Cl + H* = NH; + NHCI, (10.9) 


La dicloramina así formada se descompone rápidamente. La velocidad de reacción disminuye con el 
pH. 
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10.1.2.1.1.2 Cloro disponible (o cloro residual) 


Además del amoníaco, los compuestos orgánicos presentes también pueden reaccionar con HCIO pero a 
una velocidad mucho más lenta. Por lo tanto, en la siguiente discusión se considerará que cualquier cloro 
añadido al agua en tratamiento reacciona principalmente en forma de HCIO con estas especies nitrogenadas 
(recuérdese la ecuación 10.1a). Este ácido puede ionizarse de la siguiente manera: 


HClO = CIO-+ H* K, = 2.7 x 10° (a 20°C) (10.10) 


El diagrama de Frost para las especies de cloro muestra que el Cl es la especie más estable de este sis- 
tema en agua. En consecuencia, el Cl, HCIO y ClO” requieren cada uno de 2e con el fin de convertirse en 
CI y, en este sentido, los tres se tomarán como equivalentes en las siguientes ecuaciones, asumiendo que 
el producto final en los tres casos es el ion cloruro. El cloro libre disponible (o cloro residual libre), puede 
entonces entenderse como la suma de las concentraciones de Cl,, HCIO y ClO": 


Cloro libre disponible = [Cl,] + [HCIO] + [C107] (10.11a) 


Las cloraminas tienen la capacidad de oxidarse a sí mismas. De hecho, en el supuesto de que los produc- 
tos sean NH, and Cl, se tiene: 


NH,Cl + H' + 2e = NH,, + Cl (10.11b) 
NHCI, + 2H" + 4e = NH, + 2Cr (10.110) 
NCI, + 3H" + 6e = NH,,, + 3CF (10.114) 


Por lo tanto, se puede decir que las cloraminas producen cloro combinado disponible (0 cloro residual 
combinado). Aquí, cada cloramina debe ser tomada en cuenta en proporción con el factor con el cual toman 
2e” como sigue: 


Cloro combinado disponible = [NH,Cl] + 2[NHCI,] + 3[NCI,] = De —x) NH CL] (10.11e) 
x=0 
Entonces, después del proceso de desinfección, y de que las reacciones con la materia orgánica e inorgá- 
nica reducida (incluido el NH.) se han llevado a cabo, el cloro total disponible (o cloro residual total) se da 
por la suma del cloro libre disponible y el cloro disponible combinado: 


Cloro total disponible = [CL] + [HCIO] + [C107] = [Me —x) NH Cl _] (10.11f) 
x=0 

en el cual las concentraciones de Cl, y de NCI, suelen ser insignificantes. 

Curiosamente, después de la formación estequiométrica de NHCI, a partir de NH,Cl, la dicloramina se 
descompone como resultado de la activación producida por los dos átomos de cloro altamente electrone- 
gativos hacia el ataque nucleofílico del agua. Un ataque como éste produce a un intermediario inestable, 
(NOH)* que es un compuesto clave en reacciones subsecuentes: 


NHCL, + H,O > (NOH)* + 2CF + 2H" (10.12) 
NH,CI + (NOH)* +N, + H,O,, + Cl + H (10.13) 
NHCI, + (NOH)* > N, + HCIO + Cl + H* (10.14) 


Esta secuencia de reacción provoca una disminución del cloro total disponible, ya que parte del contenido 
de cloro se transforma en Cl. Además, el nitrógeno amoniacal se oxida a N,. La reacción global resultante 
de esta secuencia es: 


2NH,,,+3HCIO>N,, + 3H,O,, + 3Cl + 3H* (10.15) 


3(8) 2(8) 20 


Ejemplo 10.1 Deduzca la ecuación 10.15 a partir de las reacciones escritas en el presente capítulo. 


Respuesta: Se puede aplicar la Ley de Hess: como el N, molecular en la ecuación 10.15 sólo aparece 


en las ecuaciones 10.13 y 10.14 (como producto), éstas pueden sumarse (cada una multiplicándose 
por la mitad). Nota: Los estados físicos se han omitido por simplicidad. 
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14[NH,Cl + (NOH)* > Nw +HO,+Cl +H] (10.13) 
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Y[NHCI, + (NOH)* > N,,. + HCIO + Cl + H*] (10.14) 


YNH,Cl + YNHCL, + (NOH)* > N, + 4HCIO + %H,O + Cl + H* 


Ahora se toma en cuenta que el (NOH)* intermediario debe desaparecer de la ecuación, ya que no 
está en la ecuación 10.15. Para ello, se suma esta última ecuación a la ecuación 10.12: 


YNH,Cl + Y¿NHCI, + (NOH)* > N, + 4HCIO + %4H,O + Cl + H* 
NHCI, + H,O > (NOH)* +2CI + 2 H* (10.12) 


14NH,Cl + 32NHCl, + (NOH)* + H,0 > N, + “HCIO + 12H,0O + 3Cl + 3H* + (NOH)* 
Al cancelar y simplificar términos se obtiene: 
14NH,Cl + 32NHCl, + 4H,O —> N, + Y2HCIO + 3Cl + 3H* 


Ahora se considera que se requiere una ecuación con 2NH, como reactivo y, a continuación, deben 
eliminarse Y2N HCl y 32NHCL, del lado de los reactivos. Se logra el primer objetivo sumando a la ecua- 
ción anterior el doble de la ecuación 10.2: 


YNH,Cl + 32NHCL, + 4H,O > N, + 4HCIO + 3Cl + 3H" 
2[NH, + HCIO > NH,Cl + H,O] (10.2) 


14NH,Cl + 32NHCl, + 12H,O + 2NH, + 2HCIO > N, + HClO + 3Cl + 3H" + 2NH,Cl + 2H,0 
Esto se puede simplificar como: 
32NHCL, + 2NH, + 32HCIO — N, + 32NH,Cl + 32H,0 + 3CF + 3H" 
Ya que se requiere quitar NHCI, como reactivo y NH,Cl como producto, se suma esta ecuación a la 
ecuación 10.3 (multiplicada por 3/2) y se obtiene: 
32NHCI, + 2NH, + 32HCIO — N, + 32NH,Cl + 32H,0 + 3CI + 3H" 
32[NH,Cl+ HCIO > NHCI, + H,O] (10.3) 


a2N HCl, + 2NH, + 32HCIO + 32NH,Cl+ HCIO —> N, + 32NH,Cl+ 32H,O + 3Cl + 3H" + 32N HCl, + 32H,O 
Y simplificando se obtiene la ecuación 10.15: 


2NH, + 3HCIO > N, + 3H,O + 3Cl + 3H* (10.15) 


A partir de este análisis se puede trazar un diagrama de cloro total disponible (o residual) en función del 
cloro añadido. Como se añade cloro, éste ataca a los microorganismos y reacciona con todas las sustancias 
presentes fácilmente oxidables (es decir, DOM y sustancias inorgánicas como sulfuros e iones metálicos de 
bajo estado de oxidación, tales como Mn”* and Fe?”) hasta agotarlas. Esta región del diagrama se denomina 
demanda inmediata de cloro (ver figura 10.2). La adición de más cloro tiene como consecuencia la oxida- 
ción del nitrógeno amoniacal hasta que todo se transforma en NH,Cl en una proporción molar 1:1 (reacción 
10.2). Entonces, al agregar más cloro se produce NHCI, (reacción 10.3), que a su vez comienza a producir 
al reactivo intermediario, NOH* (reacción 10.12). En consecuencia, la concentración de cloramina dis- 
minuye debido a las reacciones 10.12-10.14 con una reducción asociada de cloro total. Si el contenido de 
cloramina se pierde por completo, el cloro total disponible sólo aparece como cloro libre disponible. Así 
pues, la ecuación 10.15 indica que con una proporción cloro-amoníaco de 3:2 (es decir 1.5), todo el cloro 
libre disponible será consumido. Esto se conoce como punto de ruptura, y la curva resultante (esbozada en 
la figura 10.2) se llama curva de cloración al punto de ruptura. Después de este punto cualquier cloro extra 
que se agregue (llamado exceso de cloro) permanece sin reaccionar. 
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Cloro añadido total 
(en exceso a la demanda inmediata), en mol-Cl/mol-N 


Figura 10.2 Curva ideal de cloro total disponible o curva de cloración al punto de ruptura. 


En la práctica, el punto de ruptura se presenta a menudo aún después de alcanzar la relación molar de 1.5 
debido a la sobreoxidación del NH, a NO, que requiere muchos más electrones del cloro disponible que su 
oxidación a NHCI, (es decir, 4e vs. 8e). 


10.1.2.1.2 Dióxido de cloro 


Una alternativa al empleo del cloro mismo, también a base de cloro, es el uso de dióxido de cloro, C1O,, 
también llamado peróxido de cloro, que actualmente se utiliza en las principales industrias de tratamiento 
de agua. Este gas sintético de color verde amarillento con un olor parecido al del cloro, en condiciones ade- 
cuadas puede actuar como un biocida, desinfectante y oxidante altamente eficaz. Es efectivo incluso contra 
algunos patógenos resistentes al cloro. Sus propiedades oxidantes y desinfectantes permanecen esencial- 
mente constantes en un amplio rango de pH (de 4 a 10). 

Los subproductos de desinfección (disinfection by products, DBP) por medio de dióxido de cloro son 
muchos menos que los producidos por el cloro. Esto se debe a que el CIO, es incapaz de reaccionar con 
los enlaces no saturados en la materia orgánica natural (NOM), debido a que el mecanismo de reacción es 
diferente: el CIO, oxida directamente a la materia orgánica por abstracción electrofílica en lugar de hacerlo 
por la vía de sustitución y oxidación que sigue el cloro. El uso de CIO, disminuye considerablemente la for- 
mación de trihalometanos y ácidos haloacéticos, y no reacciona con el amoníaco para producir cloraminas. 
Las concentraciones de sus subproductos orgánicos a veces son una función del pH y por lo general en el 
rango de ppt (partes por trillón), mientras que la desinfección con cloro típicamente produce concentracio- 
nes en el rango de ppb (partes por billón) o, a veces, superior. Los DBP inorgánicos normales del ClO, son 
ClO, y CF, y en condiciones especiales, también ClO, y CIO. 

Otras aplicaciones incluyen: 


e Blanqueo de pulpa, papel, textiles y harina. 

e — Quimioesterilización de superficies y aplicaciones antisépticas (esterilización tópica, de dispositivos 
médicos y dentales). 

+ Eliminación del color y oxidación de compuestos orgánicos e inorgánicos. 

e Uso como desodorante, desinfectante y similares. 

e Descontaminación relacionada con el ántrax (los ataques terroristas con ántrax contra oficinas de 
Estados Unidos fueron tratados con CIO.). 


La perspectiva económica del dióxido de cloro es prometedora, ya que su costo es alrededor de 80% me- 
nor al de los productos químicos utilizados habitualmente para el blanqueo, y representa sólo 1% del precio 
de venta de los productos utilizados para esto. 

Su inestabilidad termodinámica lo hace inadecuado para el transporte o el almacenamiento, y suele ser 
necesaria la producción en el sitio de uso. Su estructura geométrica y electrónica se explican mejor con- 
siderándolo como una molécula paramagnética (°O = Cl = O + O = Cl = Os) en forma de V, que puede 
actuar como un ácido de Lewis (en el sentido de que puede recibir un electrón para completar el octeto del 
oxígeno). 
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El dióxido de cloro se puede producir de muchas maneras, principalmente a través de la reducción de 
CI(V) o de la oxidación de CI(IIM). Los detalles del mecanismo rara vez son simples y los productos por 
lo general no son puros. Por esto, las siguientes ecuaciones en solución acuosa son sólo indicativas de las 
reacciones principales: 


i) Reducción química de CI(V) 


CIO, + 4H,O,,. + H* > CIO, + %0,,. + H,O (10.16a) 


20) 2(g) 2(8) 270 


ii) Oxidación química de Cl(IID 


CIO, + Cl > CIO,,, + Cr (10.16b) 
iii) Desproporcion de CI(III) 
5/4HCIO, —“—> CIO, p + H,O + 4Cl + 4H" (10.16c) 


Note que la reacción 10.16b es una desproporción doble, y la reacción 10.16c es una desproporción 
simple. 

La luz (especialmente UV) facilita la descomposición del CIO, gaseoso en Cl, y O,, y por eso su produc- 
ción se lleva a cabo preferentemente en la oscuridad o con luz muy tenue. 


10.1.2.1.3 Ozono 


El ozono es uno de los oxidantes y desinfectantes más poderosos. Se ha utilizado en el tratamiento de agua 
potable en Europa desde hace más de un siglo. Cada vez es más popular debido a sus usos y ventajas como 
oxidante/desinfectante ambientalmente limpio, en el tratamiento del agua, y en varios procesos nuevos en 
la industria química y de la pulpa del papel. Como ejemplos se pueden incluir: 


La descomposición de una amplia variedad de desechos químicos orgánicos e inorgánicos peligrosos 
(por ejemplo, fenoles, pesticidas, detergentes, cianuros). 

La esterilización de superficies, agua potable, residuos municipales, y aguas especializadas. 

La precipitación de algunos iones de metales pesados indeseables en forma de óxidos e hidróxidos 
(por ejemplo, hierro, manganeso). 

Blanqueamiento en sistemas acuosos. 

Control de formación de limo. 

Control de olores en tratamiento de aguas residuales y en las industrias manufactureras. 

Remoción del sabor en el agua potable. 

Síntesis química. 


Ventajas de usar ozono en lugar de cloro: 


El ozono es un agente oxidante más fuerte. 

Elimina bacterias con mayor rapidez y también destruye virus. 

El ozono deja menos residuos potencialmente nocivos. 

La acción del ozono es menos sensible al pH. 

El ozono se puede utilizar en combinación con luz UV o con peróxido de hidrógeno para producir 
radicales libres durante la oxidación de los desechos. 

El exceso de ozono se descompone en oxígeno y en radicales hidroxilo, que son fuertemente oxi- 
dantes. 

El ozono no da olor ni sabor al agua. 


Retos encontrados al usar ozono: 


Su transporte es potencialmente peligroso. 

El costo de los equipos de generación de ozono es relativamente alto. 

Tiene un tiempo de descomposición corto. 

Su solubilidad en agua es limitada. 

Su alto poder oxidante promueve la interacción fuerte con los materiales cercanos (con frecuencia 
lleva a la degradación). 

El ozono es explosivo cuando está concentrado (ya sea en forma de líquido o gas), o cuando se di- 
suelve en solventes o se absorbe en geles. 
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+ Su acción oxidante no es selectiva. 

e Algunas sustancias presentes en el agua (por ejemplo, HCO,, S*, NO,, Br) disminuyen la efectivi- 
dad del ozono debido a que reaccionan con los radicales ‘OH, que son intermediarios esenciales en 
el mecanismo de acción del ozono. 

+ El exceso de ozono debe ser destruido porque es un gas altamente irritante y tóxico. Afortunadamen- 
te, como se explicó antes, su producto de descomposición es dioxígeno puro que puede ser reciclado 
para la producción de ozono. 


Las principales técnicas utilizadas para la producción de ozono son la descarga corona, la radiación UV 
y la electrólisis: 


i) Descarga corona (proceso silencioso de descarga eléctrica) 


Se hace pasar aire u oxígeno a través de un campo intenso de corriente alterna de alta frecuencia y 
alto voltaje (aproximadamente 4 000-12 000 V). El proceso de descarga forma ozono: 


3/20, 20 (10.17) 


2(g) 3(8) 


con un rango de concentración típica de 2.5 y 7.5% en peso, dependiendo del uso de aire u oxíge- 
no, respectivamente, cuando se produce sin refrigeración mecánica. Esta es por mucho la forma más 
común de producir ozono comercial. 


ii) Irradiación UV 


El ozono producido por la radiación UV del aire tiene una concentración en el rango de unas cuan- 
tas miles de partes por millón. Este método se utiliza para la producción de pequeñas cantidades de 
OZONO. 


iii) Proceso electroquímico 


Las reacciones involucradas en la producción electrolítica de ozono son: 


Anodo: 3H,0/, = O, + 6H* + 6e E*=-1,51 V (10.18a) 

Cátodo: 6H' + 6e = 3H,,, E"=0V (10.18b) 
. => 0= 

Global: 3H,0/, = Oya + 3H» E =-1.51V (10.18c) 


También se produce dioxígeno en el ánodo. Una reacción catódica alternativa es la reducción del dioxí- 
geno utilizando cátodos despolarizados de oxígeno. En este caso, la reacción anódica es la misma que la 
anterior, mientras que la reacción catódica es: 

Opg + 4H" + 4e = 2H,0,, E =+ 1.23 (10.19a) 


2(8) 


Esto da la siguiente reacción global: 


320, = 0 E? = -0.28 V (10.19b) 


2(g) 3(8) 


Por lo tanto, este último enfoque requiere un potencial mucho menor que aquel en el que la reducción del 
hidrógeno es el proceso catódico. Además, la reacción global equivale a la transformación del oxígeno en 
ozono. Aunque este proceso requiere un cátodo más sofisticado, reduce significativamente el consumo de 
energía y por lo tanto representa un método prometedor. Los electrólitos de polímero sólido pueden facilitar 
aún más el proceso. 


10.1.2.1.4 Peróxido de hidrógeno 


El peróxido de hidrógeno es un líquido incoloro usado en el ámbito del medio ambiente (incluido el trata- 
miento del agua) ya sea como agente oxidante o como agente reductor, dependiendo del potencial redox 
del contaminante a tratar. Por ejemplo, oxida a muchos compuestos orgánicos tóxicos (por ejemplo, el 
formaldehído) y reduce a algunos inorgánicos (las especies de Cr**, por ejemplo) a especies menos nocivas 
como CO, y Cr**, respectivamente. Su bien conocida inestabilidad termodinámica (ver el diagrama de Frost 
correspondiente en el capítulo 2) parecería ser un gran inconveniente para su uso. Sin embargo, su descom- 
posición espontánea es muy lenta en ausencia de luz y de iones de metales de transición que la catalizan, 
produciendo O, + H,O. Esta descomposición puede ser violenta si la solución inicial es concentrada (> 
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65%), y se hace más importante a valores de pH más altos. La adición de agentes complejantes de metales 
es una práctica común para prevenir la descomposición espontánea. El uso de H,O, en procesos avanzados 
de oxidación se discute más adelante (ver sección 10.1.2.4). 


10.1.2.1.5 Permanganato 


El alto estado de oxidación del Mn en MnO, (es decir, +7) hace que el permanganato sea un oxidante muy 
bueno para muchos compuestos orgánicos e inorgánicos. Los potenciales estándar correspondientes se in- 
dican a continuación para diferentes condiciones de pH. 


e — Soluciones muy ácidas: 


MnO, + 8H* + 5e = Mn” + AHO p E = 1.51V (10.20a) 


e — Soluciones moderadamente ácidas: 


MnO, + 4H' + 3e = MnO,, + 2H,0,, E" = 1.68V (10.20b) 


e — Soluciones alcalinas: 


MnO, + 2H,0,) + 3e 2 MnO, e, + 40H E? = 0.60V (10.20c) 


El permanganato se utiliza en el tratamiento de agua para controlar sabores y olores, remover color y 
controlar el crecimiento biológico. Promueve la remoción de especies de hierro y manganeso haciéndolos 
insolubles a través de la oxidación: 


3Fe* + MnO, + 7H,0,, > 3Fe(OH),,, + MnO, + 5H" (10.21a) 


3Mn” + 2MnO; + 2H,O, > 5MnO, y + 4H" (10.21b) 


El permanganato se puede utilizar indirectamente para disminuir la formación de algunos DBP por oxi- 
dación de sus precursores orgánicos y reduciendo la necesidad de otros desinfectantes, a pesar de ser un 
desinfectante pobre en sí mismo. Tiene una afinidad única para oxidar los enlaces dobles carbono-carbono 
en los compuestos orgánicos halogenados; los productos finales de la oxidación son el dióxido de carbono, 
sales de cloruro y dióxido de manganeso. 

La EPA ha resumido los aspectos más positivos y negativos del empleo del KMnO, como un método 
de desinfección de agua potable. Muchos de éstos se aplican también a otros usos. Debido a la amplia 
variación de sistemas, así como en los parámetros y las condiciones del agua, algunos de estos aspectos no 
pueden aplicarse a un sistema en particular. 


Ventajas: 


e — Oxida al hierro y al manganeso. 

+ Oxida a los compuestos causantes del olor y el sabor. 
+ — Es facil de transportar, almacenar y aplicar. 

+ Es util en el control de la formación de algunos DBP. 
+ Su uso afecta poco a otros procesos de tratamiento. 

e Es eficaz contra ciertos virus. 


Desventajas: 


+  Involucra tiempos de contacto prolongados. 

e Puede darle al agua un color rosado. 

e Es tóxico e irritante para la piel y membranas mucosas. 

e No se generan subproductos en la preparación de la solución de alimentación. 

+ El sólido puede causar lesiones oculares graves, es un irritante al contacto con la piel y por inhala- 
ción, y puede ser mortal si se ingiere. 

e La sobredosis es peligrosa y puede causar problemas de salud. 


10.1.2.1.6 Ferrato 


Una especie de hierro altamente oxidado llamada ferrato (FeO,?) es otra alternativa oxidante que se conoce 
desde hace más de un siglo y medio (pero no se había estudiado para fines medioambientales hasta hace 
poco). El potencial estándar del par Fe(VI/Fe(III) en medio ácido o básico es el siguiente: 


287 


FeO,” + 8H' + 3e = Fe* +4H,0,, E’ =+ 2.20 V (10.22a) 


FeO,7 + 41.05 +3e 2 Fe(OH), + 50H F°=+0.72V (10.22b) 


Además de tener un alto potencial estándar con el ferrato, el hierro normalmente es inocuo para el medio 
ambiente. Una ventaja adicional en el uso del ferrato para aplicaciones remediales es que el producto de re- 
acción del ferrato en condiciones neutras o alcalinas es normalmente el Fe(OH),, un agente de coagulación- 
floculación bien conocido y capaz de eliminar una gran variedad de contaminantes. El ferrato puede destruir 
especies nocivas orgánicas e inorgánicas. También se puede utilizar para el control de contaminación bio- 
lógica y para la eliminación de otros contaminantes tales como metales, no metales y radionúclidos. Por lo 
tanto, el ferrato se ha propuesto como una sustancia química de usos múltiples en las aguas residuales para 
coagulación, desinfección y oxidación. 

El ferrato es un ion tetraédrico, donde todos los enlaces Fe-O son equivalentes y covalentes. Se puede 
preparar ya sea química o electroquímicamente. En la síntesis química, una solución alcalina fuerte de 
hipoclorito oxida al Fe(II): 


2Fe* + 3CIO" + 100H > 2FeO,? + 3CI + 5H,O,, (10.23) 


En la síntesis electroquímica el hierro elemental se oxida anódicamente a Fe(VI) en soluciones fuerte- 
mente alcalinas, ya que el ferrato es inestable en soluciones ácidas y débilmente alcalinas. Esta oxidación 
anódica de Fe implica un mecanismo bastante complicado. Para simplificar, la reacción global (es decir, 
anódica + catódica) para la producción de ferrato se puede representar de la siguiente manera: 


Electrólisis 


Fe, + 20H + 2H,0,, > FeO,?+ 3H,,, (10.24) 


La inestabilidad del ferrato en soluciones acuosas ácidas es desafortunada, ya que en ellas es un oxidante 
más fuerte. La fuente de esa inestabilidad es su capacidad para oxidar el agua así: 


4FeO > + 10H,0,, > 4Fe(OH),, + 30, + 80H" (10.25) 


3(s) 


El ferrato es bastante estable en medios fuertemente alcalinos, como se deduce de la aplicación del prin- 
cipio de Le Chatelier en esta ecuación. Por ello se prepara en soluciones concentradas de NaOH o KOH. 
En el diagrama correspondiente de Pourbaix del Fe la región de estabilidad de los iones ferrato aparece a 
potenciales altos y altos valores de pH. 

Otros oxidantes fuertes (por ejemplo, persulfato, percarbonato, ácido peracético, tetróxido de xenón) 
también se pueden utilizar para aplicaciones específicas, pero no se discuten aquí. Ahora se discutirán las 
oxidaciones a altas temperaturas. 


10.1.2.2 Incineración 


Sólo un pequeño porcentaje (en el rango bajo de un solo dígito) de los residuos peligrosos producidos en 
Estados Unidos se queman en equipos especiales que incluyen incineradores, calderas y hornos industria- 
les. Las temperaturas varían mucho desde 700 a 1 500°C. La incineración tiene varias ventajas, que inclu- 
yen el que sea una técnica relativamente simple, la seguridad del proceso, la destrucción altamente eficiente 
de los compuestos orgánicos, y la autogeneración de calor durante el proceso de combustión de residuos. 
Sin embargo, los efectos perjudiciales parecen opacar este lado positivo. Estos efectos incluyen la produc- 
ción de compuestos cíclicos altamente tóxicos como furanos y dioxinas procedentes de la combustión de 
compuestos orgánicos clorados (ver sus estructuras en la figura 10.3), y la emisión de partículas y vapores 
de sustancias tóxicas con punto de fusión relativamente bajo (que pueden contener Hg, Cd, Pb, As, Be, o 
Cr). En las dioxinas o en los furanos cada una de las posiciones numeradas del 1 al 4 y del 6 al 9 puede ser 
sustituida con un átomo de halógeno (típicamente cloro), un radical orgánico, o un átomo de hidrógeno. 


9 1 9 1 
8 o 2 8. 2 
z o 3 s o 3 
6 4 6 4 
Dioxina Furano 


Figura 10.3 Estructuras químicas de los principales compuestos cíclicos halogenados altamente tóxicos. 
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Entre las formas de disminuir las emisiones de contaminantes de los incineradores se incluyen la captura 
de partículas mediante la instalación de filtros y sistemas para enfriar rápidamente los gases calientes que 
salen con el fin de disminuir la formación de dioxinas, y el uso de sensores para monitorear constantemente 
los gases emitidos para obtener información oportuna para el control de los parámetros pertinentes del 
proceso. 

A pesar de estos esfuerzos, es poco probable que la percepción pública acerca de los incineradores cambie 
positivamente, y las dificultades para promoverlos plantean un futuro problemático para estos equipos. Las 
estrategias de la EPA en los Estados Unidos a este respecto enfatizan una menor dependencia de esta técnica 
y una mayor confianza en la minimización de la generación de residuos. Este último tema se discute en el 
capítulo 12. 


10.1.2.3 Oxidación húmeda 


Como se discutió en la sección 3.2, la velocidad de la mayoría de las reacciones químicas aumenta con la 
temperatura. También, se puede disolver más oxígeno a presiones más altas. Para aprovechar las ventajas 
de ambos fenómenos y aumentar la velocidad de oxidación de contaminantes con dioxígeno, se calienta 
agua en un reactor presurizado (en el orden de 20 a 200 atmósferas) hasta que alcanza una temperatura 
de hasta 150-320°C. Esta presión mantiene al agua como un líquido a esta temperatura y favorece la alta 
concentración de oxígeno. A menudo se emplean estas condiciones para la combustión total o parcial de los 
lodos y residuos orgánicos y la técnica se denomina proceso de oxidación húmeda (wet oxidation, WO). El 
límite de temperatura se establece en el punto a partir del cual el agua ya no puede existir como un líquido, 
independientemente de la presión (es decir, su punto crítico); las temperaturas tan altas favorecen altas 
velocidades de reacción. La WO se considera un proceso limpio. 

Algunas moléculas orgánicas grandes no se oxidan completamente y suelen producir ácidos orgánicos 
de bajo peso molecular y otros productos. La oxigenación directa de contaminantes inorgánicos también 
se puede llevar a cabo. Por ejemplo, los sulfuros altamente tóxicos se pueden oxidar con dioxígeno hasta 
iones menos tóxicos como S,0O,*, SO,*, o SO,?. Una ventaja adicional de la WO es su capacidad para tratar 
grandes cantidades de efluentes, especialmente cuando las concentraciones de contaminantes no son lo su- 
ficientemente altas como para ser incinerarlos, pero son demasiado altas como para someterse a tratamiento 
biológico. 

Una desventaja obvia son los altos requerimientos de energía para alcanzar las condiciones del proceso. 
Se pueden lograr menores costos de operación y riesgos de seguridad con condiciones más moderadas 
mediante la adición de catalizadores seleccionados (oxidación catalítica húmeda o wet catalytic oxidation, 
WCO). 

Los contaminantes organicos pueden ser oxidados en un medio acuoso por encima del punto critico del 
agua (T, = 374°C, P, = 218 atm), en donde la solubilidad de los compuestos orgánicos y de los gases oxi- 
dantes es mayor que en condiciones normales. Lo anterior se denomina oxidación supercrítica del agua 
(supercritical water oxidation, SCWO). Una discusión más profunda sobre los fluidos supercríticos se da 
en la sección 12.3.8. 

Otros tratamientos térmicos no involucran oxidación y pueden ser conceptualizados como tratamientos 
físicos (por ejemplo, desorción térmica y arco de plasma), sin embargo, quedan fuera del alcance de este 
libro. Un enfoque diferente que no requiere unas condiciones tan drásticas implica la producción de uno 
de los oxidantes más potentes: el radical ‘OH, muy eficaz en la oxidación de los contaminantes. Estos pro- 
cesos se llaman procesos avanzados de oxidación (advanced oxidation processes, AOP), y se discuten a 
continuación. 


10.1.2.4 Procesos avanzados de oxidación 


El término AOP se refiere a un conjunto de procesos cuya característica común es el empleo de radicales 
‘OH para destruir compuestos orgánicos complejos (no oxidables biológicamente) para formar productos 
finales más simples. El radical hidroxilo (OH), un radical oxidante no selectivo con un potencial estándar 
muy alto (alrededor de 2.8 V), es capaz de oxidar prácticamente a cualquier especie orgánica existente (y 
muchos inorgánicos) y de destruir bacterias. El ultrasonido y la fotoquímica también pueden producir estos 
radicales, como se discute más adelante en este capítulo (secciones 10.6.3.3 y 10.6.3.4). Ahora se discuten 
los principales AOP. 
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10.1.2.4.1 Procesos fotoasistidos 


Como se discutió en el capitulo 3, el irradiar a una especie química con luz de suficiente energía puede 
conducir a su transformación directa o indirecta (mediada) a producto (o productos). Aunque en principio 
la fotólisis directa de un contaminante se puede utilizar para este propósito, en la práctica rara vez se aplica. 
La radiación electromagnética típicamente elegida es la UV, aunque también se utilizan algunas de más 
alta energía (por ejemplo, para la desinfección del agua), pero esto queda fuera del alcance del presente 
libro. Las dos principales estrategias fotoasistidas que se utilizan actualmente son: fotólisis homogénea y 
heterogénea. 


10.1.2.4.1.1 Fotólisis homogénea 


Una sustancia que al ser irradiada produce radicales reactivos capaces de transformar a los contaminantes 
en especies menos perjudiciales, se coloca en el mismo medio que el contaminante objetivo (ambos en la 
misma fase), y la mezcla se irradia. Los radicales reactivos de interés incluyen ‘OH, O,”, HO,’ y ao)" Nó- 
tese que los electrones hidratados son reductores poderosos. 

Por ejemplo, el H,O, y el O, producen el poderoso oxidante ‘OH después de la irradiación con luz UV de 
la siguiente manera: 


i) Descomposición del peróxido de hidrógeno 
Esta fotodescomposición se escribe como 
H,O, + hv = 2'0H (10.26) 


El rendimiento máximo se obtiene con concentraciones intermedias de H,O, porque la reacción 
inversa adquiere cada vez más importancia debido a las altas concentraciones de los radicales ‘OH 
producidos. Del mismo modo, a altas concentraciones de H,O, los radicales ‘OH son consumidos por 
la reacción con el mismo H,O, 


H,O, + ‘OH = H,O, + HO, (10.27) 


Una desventaja de esta fotogeneración de ‘OH es que el H,O, absorbe débilmente la radiación 
solar y por lo tanto la formación de radicales es lenta. Esta desventaja es probablemente compensada 
por el bajo costo del H,O,, sus requerimientos de manejo relativamente simples, y la compatibilidad 
medioambiental de sus productos de descomposición. 


ii) Descomposición del ozono 


El ozono es descompuesto por la luz UV como se muestra en la figura 10.4. Esta vía mediada por el 
ozono para la producción de “OH es aproximadamente dos veces más cara que el uso de H,O,. Sólo 
puede competir con este último cuando la fotólisis del H,O, se vuelve ineficiente (como en las aguas 
opacas). De hecho, los procesos que combinan H,O,, O,, y los rayos UV son utilizados más común- 
mente debido a su alta eficiencia. 


: Je 


. + o 
HO, + H,O <= Ho, 


| |» 
O; + HO; = 2|0H" 


H,O 


HO; 
+ 
OH 


Figura 10.4 Fotólisis del ozono. 
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Los radicales ‘OH reaccionan predominantemente con compuestos orgánicos no aromáticos a través de 
un mecanismo de abstracción de hidrógeno, ejemplificado con el metanol en la figura 10.5. El producto 
final de oxidación normalmente es CO,. 


Molécula Estado de 
que contiene | oxidación 
carbono 


Reacción 


Alcohol 


Aldehído, 
diol 


Ácido 


Dióxido de 
Carbono 


Figura 10.5 Abstracción de hidrógeno del metanol por radicales "OH (adaptado de Rajeshwar, 1997). 


A pesar de que los electrones acuosos, € tay SON poderosos agentes reductores (véase la tabla 10.1 y la 
sección 10.1.2.5), también pueden producir “OH de la siguiente manera: 


[Fe(CN),]* + hv = [Fe(CN),}* + e” (10.28) 


(aq) 


Sy t NOg t H EN, + OH (10.29) 


Este caso es una excelente introducción a una pregunta clave: ¿Es mejor oxidar o reducir una sustancia 
indeseable? No hay una respuesta única ya que la selección de un determinado tratamiento no sólo depende 
de los potenciales redox involucrados, sino también de los costos, la compatibilidad medioambiental de 
los productos, el rendimiento de la reacción, las condiciones físicas y químicas requeridas, el grado de de- 
sarrollo y disponibilidad de una determinada técnica, entre otros. Otro criterio incluye la velocidad de los 
diferentes procesos. Por ejemplo, la constante de velocidad para la reacción de fenol, C¿H,OH con "OH es 
unas 300 veces mayor que con e”, mientras que la velocidad de reacción del cloroformo (triclorometano, 
CHCI,) con “OH es aproximadamente 6 000 veces menor que con © any’ 

Desafortunadamente, hay interceptores que pueden reducir considerablemente el efecto deseado de los 
radicales para el tratamiento de residuos. Por ejemplo, los interceptores naturales más importantes de "OH 
son los iones HCO, y CO,”, así como los ácidos húmicos. Su eficiencia de eliminación de “OH puede ser 
bastante alta; por ejemplo, en una solución diluida de bicarbonato (digamos 15 mM), 98% de los ‘OH foto- 
generados son consumidos por el HCO,. 


10.1.2.4.1.2 Fotólisis heterogénea 


La luz puede ser utilizada también de forma indirecta para llevar a cabo reacciones químicas de destrucción 
de contaminantes. A continuación se mencionan algunos ejemplos. 
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i) Fotocatálisis. La luz con una energía mayor que la banda prohibida de una partícula semiconductora (por 
ejemplo, TiO,) al ser absorbida puede excitar a un electrón desde su banda de valencia hasta su banda de 
conducción. Este proceso también crea un hueco positivo en la banda de valencia, el cual es un oxidante 
que puede reaccionar con las especies oxigenadas adyacentes para producir radicales "OH. Al mismo 
tiempo, el electrón excitado es capaz de reducir directa o indirectamente a especies en contacto con el 
semiconductor. Estos fenómenos son de naturaleza electroquímica y están bajo intenso estudio para su 
aplicación en el ámbito del mejoramiento ambiental, donde en conjunto reciben el nombre de fotocatáli- 
sis (photocatalysis, PC). 


Debido a su bajo costo, a que no genera toxicidad, a su estabilidad extrema, a su amplia disponibilidad y 
otras ventajas (véase más adelante), el TiO, es el semiconductor de elección para aplicaciones ambientales. 
La principal aplicación de la PC es la mineralización de los contaminantes orgánicos tóxicos del aire, agua 
o suelo (es decir, su conversión en moléculas pequeñas, inorgánicas y no tóxicas como CO,, H,O, HCl). 
En algunos casos se ha utilizado la PC para la reducción y remoción de iones metálicos de disoluciones 
acuosas (por ejemplo, Cu” oo > Cu’-TiO, „). En muy pocos casos se ha podido usar ventajosamente a 
ambas reacciones (anódica y catódica). Un ejemplo es la remoción de un ion metálico y la oxidación de una 
molécula orgánica. 


Las ventajas adicionales de emplear TiO, para el tratamiento de contaminantes incluyen: 


+ Su energía de banda prohibida (alrededor de 3.2 eV para la fase anatasa) es apropiada para la excita- 
ción con luz del UV-cercano (alrededor de 388 nm), proveniente del Sol o de fuentes artificiales. 

e La modificación superficial y el dopaje con iones metálicos pueden ampliar su espectro de absor- 
ción. 

+ Un gran número de contaminantes pueden ser mineralizados casi por completo. 

e La velocidad de reacción puede ser relativamente alta si se utilizan grandes superficies fotocataliza- 
doras. 

e Debido a que el TiO, actúa como un catalizador, no se ve afectado y normalmente puede ser recicla- 
do. 


Algunos de los desafíos son los siguientes: 


e Hay una falta de coincidencia con el espectro solar, ya que sólo una pequeña parte (es decir, la luz del 
ultravioleta cercano) puede ser utilizada por el semiconductor. 

e Cuando el TiO, se utiliza en forma de polvo, debe integrarse una etapa de separación después del 
tratamiento de contaminantes. 

e Debido a su insolubilidad, el TiO, tiende a precipitar fuera de sus suspensiones y como consecuencia, 
se tiene que suministrar energía extra con el fin de mantenerlo en suspensión (típicamente por agita- 
ción mecánica, por el movimiento del líquido, o el burbujeo de un gas). 

e Los medios contaminados objetivo con frecuencia contienen sustancias que producen dispersión de 
la luz y absorción óptica, evitando así que parte de la luz excitadora alcance su objetivo. 

e Algunos de los electrones y huecos producidos por la absorción de energía mayor a la de la banda 
prohibida pueden recombinarse y ser inútiles para la fotocatálisis. 

e El rendimiento cuántico para el proceso de TiO,/UV suele ser bajo. 

e Pueden formarse intermediarios que son más tóxicos que el compuesto original. 


Se han diseñado propuestas inteligentes para hacer frente a estos desafíos: 


e Las paredes del recipiente de la reacción fotoquímica se cubren con TiO, depositado química o físi- 
camente. Alternativamente, el TiO, se puede inmovilizar sobre otros sustratos inertes (por ejemplo, 
arena). Este enfoque evita la necesidad del paso de separación mencionado anteriormente. 

e En la superficie del TiO, pueden absorberse moléculas de colorante para capturar a la luz visible y 
entonces transferir la energía al semiconductor para producir los eventos fotocatalíticos deseados 
(fotosensibilización). 

e Las velocidades fotocatalíticas, que están limitadas por la velocidad de reacción catódica, pueden in- 
crementarse utilizando catalizadores soportados (por ejemplo, Pt, Pd, Ag, Cu) que aceleran la trans- 
ferencia de electrones. 

e Las velocidades de recombinación electrón-hueco se pueden reducir mediante la modificación del 
TiO, con iones metálicos (por ejemplo, Ag”), capaces de atrapar electrones fotogenerados, o bien 
mediante la aplicación de un pequeño potencial a un electrodo revestido con TiO, (véase más ade- 
lante). 
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ii)Fotocatdlisis asistida electroquimicamente. Como se mencionó anteriormente, los procesos fotocataliti- 
cos son de naturaleza electroquímica. Un enfoque inteligente de mejora consiste en la aplicación de un 
potencial seleccionado juiciosamente a un electrodo semiconductor. El potencial promueve una mejor 
separación de la carga, disminuyendo así la recombinación electrón-hueco y aumentando el rendimiento 
de los procesos objetivo. Este enfoque se denomina fotocatálisis electroquímicamente asistida o foto- 
electrocatálisis. Aquí, un potencial externo aplicado dirige a portadores de carga seleccionados fuera del 
semiconductor hacia el contraelectrodo o electrodo auxiliar (es decir, ya sea a los electrones fotogenera- 
dos en un fotoánodo hecho de un semiconductor tipo n, o a los huecos fotogenerados en un fotocátodo 
hecho de un semiconductor tipo p). Esto permite que los portadores mayoritarios (es decir, los huecos 
en el fotoánodo o los electrones en el fotocátodo) lleven a cabo su ataque sobre el contaminante objetivo 
sin recombinarse con los portadores minoritarios. La mineralización completa de muchos compuestos 
orgánicos se ha logrado de esta manera. A pesar de que este enfoque se encuentra todavía en etapa de 
desarrollo, su futuro en el campo de tratamiento de residuos es prometedor. 


10.1.2.4.2 La reacción de Fenton 


A finales del siglo XIX, H.J.H. Fenton descubrió en Cambridge que si una pequeña cantidad de Fe”* se 
añadía a una solución de H,O,, la mezcla resultante podría oxidar a un número considerable de sustancias 
orgánicas en una solución ácida en un período corto de tiempo. En su honor, la combinación de Fe** + H,O, 
(normalmente a pH < 3) se denomina reactivo de Fenton. Se probaron por lo menos 50 ¡ones metálicos 
diferentes para la oxidación de compuestos orgánicos en condiciones similares, y ninguno tuvo, ni siquiera 
cercana, la productividad obtenida con la oxidación de sales de Fe”*. La reacción ocurre de la siguiente 
manera: 


Fe” + H,O, > Fe* + OH + ‘OH (10.30) 


El mecanismo de reacción fue propuesto por primera vez por Haber y Weiss. Las reacciones involucradas 
en la oxidación de compuestos orgánicos con el reactivo de Fenton pueden ser bastante complicadas y no se 
discutirán aquí; por ejemplo: ¡la oxidación de fenol supone unas 24 posibles reacciones intermedias! 

Aunque no fue descubierto por Fenton, se estableció más tarde que las especies de Fe** pueden oxidar 
también muchos compuestos orgánicos en los casos indicados a continuación: 


+ El peróxido de hidrógeno reduce al Fe* a Fe”* (reacción 10.31), el cual puede reaccionar con más 
H,O, para formar al reactivo de Fenton (reacción 10.30): 


Fe" + H,O, —> Fe* + HO, + H* (10.31) 
Esto se llama reacción tipo Fenton. 


+ En presencia de luz, las reacciones fotorredox de las especies Fe** generan al Fe?" necesario para 
producir al reactivo de Fenton con H,O, (reacción 10.32). Esto se denomina reacción foto-Fenton o 
reacción de Fenton fotoasistida: 


Fe(OH)** + hv > Fe” + "OH (10.32) 
Fe*L, + hv > Fe” + productos (10.33) 
donde L es un agente acomplejante (por ejemplo oxalato, citrato y derivados de ácidos húmicos). 


e Las bacterias anaerobias facultativas reductoras de Fe(II) también pueden generar Fe(II) para este 
propósito. 


Curiosamente, el H,O, se genera también en soluciones acuosas sobre la superficie de un semiconductor 
iluminado (por ejemplo, ZnO), que a su vez puede formar al reactivo de Fenton al agregar Fe” artificialmen- 
te. Del mismo modo, las especies activas (principalmente radicales) resultantes de la fotosensibilización de 
ácidos húmicos, generan H,O,. El H,O, electrogenerado también puede ser utilizado exitosamente con sales 
de Fe** para producir al reactivo de Fenton y degradar compuestos orgánicos que resistan la transferencia 
directa de electrones en una interfase electrificada (véase la sección 10.1.5). 

Descubrimientos recientes incluyen otros sistemas de iones metálicos capaces de producir °OH de una 
manera similar al de Fenton (por ejemplo, Co(II)/acido orgánico/H,O,, y Cu(ID/ácido orgánico/H,O.). 

La reacción de Fenton se utiliza para la remediación ambiental debido a ciertas ventajas: 
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+ Se pueden utilizar fuentes naturales de hierro para producir esta reacción, y los productos suelen ser 
amigables con el medio ambiente. 

+ El H,O, y sus productos de descomposición también son amigables con el medio ambiente. 

e EI H,O, diluido, las especies Fe, y sus mezclas son relativamente fáciles de manejar. 

e Los costos involucrados son bajos y los reactivos se pueden conseguir fácilmente. 

+ AunpH cercano a neutro (es decir, pH alrededor de 7), se forma un precipitado de Fe**. Este es capaz 
de adsorber o de coprecipitar especies acuosas tóxicas como el As**, facilitando así su remoción de 
la fase acuosa. 


Con el fin de aprovechar al máximo las reacciones de Fenton, se deben afrontar varios desafíos: 


+ La concentración requerida de Fe** es alta (casi estequiométrica). 

e El Fe” reacciona con el *OH, por lo que compite por este radical con los mismos compuestos objeti- 
vo que se están tratando de destruir. 

e Se requieren valores bajos de pH debido a que los iones OH’ producidos (ver la reacción 10.30) son 
capaces de dar lugar a un precipitado de hidróxido férrico indeseable. Esto puede requerir un paso 
adicional de acidificación. 


Muchos procesos de remediación Fenton in situ en suelos y aguas subterráneas se han comercializado, 
incluyendo el tratamiento de gasolina, de aceites de desperdicio, percloroetileno, clorofenoles, explosivos 
y municiones, hidrocarburos clorados e inhibidores de la nitrificación. 


10.1.2.5 Reducción química 


La reducción química de contaminantes se enfoca a menudo hacia un doble objetivo: la reducción de su 
toxicidad y su remoción a través de un cambio de fase para su eliminación o recuperación. Por ejemplo, los 
iones metálicos tóxicos de los efluentes industriales con frecuencia pueden precipitarse por la reducción a 
su estado elemental (es decir, estado de oxidación = 0). Los agentes reductores más comunes para el tra- 
tamiento de contaminantes incluyen reactivos de azufre, nitrógeno, oxígeno y reactivos a base de metales, 
como se explica a continuación. 


10.1.2.5.1 Agentes reductores a base de azufre 


Varios estados de oxidación del azufre permiten que algunas sustancias que los contienen actúen como 
reductores. A continuación se discuten algunos ejemplos. 


10.1.2.5.1.1 Dióxido de azufre e iones sulfito 


El dióxido de azufre gaseoso se disuelve en agua para su uso como agente reductor. Su potencial estándar 
(en solución ácida) viene dado por la ecuación 


SO,” + 4H' + (x-2)H,O,, +2e =S0,'xHO  E"=+0.17V (10.34) 
En solución básica cambia a 
SO, + HO + 2e = SO,* + 20H E = - 0.93 V (10.35) 


El dióxido de azufre se aplica comúnmente para la remoción de cloro libre y combinado (por ejemplo, en 
las proximidades de una relación molar de 1.5:1); esta reacción produce iones Cl y SO,” . Los bisulfitos se 
utilizan a veces para propósitos similares. 

Otra aplicación típica es la reducción de Cr(VI) tóxico a Cr(II). Si se lleva a cabo en una solución acuosa 
básica, esta última especie se precipita en presencia de OH, lo que facilita su remoción: 


2C1O,? + 5H,O,, + 350,7 = 2Cr(0H),,, + 350,? + 40H" (10.36) 


3(s) 


Además, el SO, se utiliza para reducir el exceso de cloro en los procedimientos de desinfección del 
agua. 
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10.1.2.5.1.2 Ditionita 


El ion S,O,* (ditionito, también llamado hidrosulfito o hiposulfito) se utiliza para la reducción de algunos 
iones metálicos a su estado elemental correspondiente, lo que facilita su remoción de soluciones acuosas: 


S,0,7 + M™ > M’ + especies de azufre (10.37) 


10.1.2.5.1.3 Sulfuro 


El H,S gaseoso puede remediar a determinados contaminantes redox por reducción, a menudo con la inmo- 
vilización asociada que resulta de la producción de materiales insolubles. Por ejemplo, el H,S se bombea en 
los sedimentos/suelos en zonas vadosas para reducir e inmovilizar cromatos tóxicos: 
2- = 0 - 
2CrO,* + 3H,S,, + 2H,0,, = 2Cr(OH),,. + 35", + 40H (10.38) 


Esta técnica se llama reducción de gases in situ (o in situ gas reduction, ISGR), que es más económica y 
más facil de aplicar que otros tratamientos como la extracción en fase líquida o la excavación. 
10.1.2.5.1.4 Tiosulfato 
Su poder reductor puede deshalogenar orgánicos tóxicos de la siguiente manera: 

R-X + S,0,7 > R-S,0, + X- (10.39a) 

o con especies di- o polihalogenadas: 

X-R-X + S,0,* > X-R-S,O, + X (10.39b) 


El tiosulfato actúa como un nucleófilo en estas reacciones S, 2, por lo que la toxicidad se reduce conside- 
rablemente (o incluso se elimina). 


10.1.2.5.2 Agentes reductores a base de nitrógeno 


Al igual que el caso del azufre, los estados de oxidación del nitrógeno pueden producir oxidaciones o re- 
ducciones. Algunas de estas últimas se discuten a continuación. 


10.1.2.5.2.1 Hidracina 


La hidracina, NH,NH, es un poderoso agente reductor (E° = - 1.16 V), además de que su producto nitroge- 
nado de reacción, el N, es inofensivo y ambientalmente seguro. Una desventaja es que la NH,NH, es tóxica 
(posiblemente cancerígena). En consecuencia, se utiliza principalmente en circuitos cerrados. 


10.1.2.5.2.2 Hidroxilamina 


La hidroxilamina (NH,OH) y algunos de sus derivados se han utilizado por ejemplo en la reducción de 
especies de mercurio, óxidos de nitrógeno, cloro o bromo acuosos, y cromo hexavalente (véase Jackson, 
1993): 

2(NH,OH), + H,SO, + Na,Cr,O, + 2NaOH = CO + 2Na,SO, + 9H,0 4, tN iyt N,O (10.40) 


Un uso adicional de la hidroxilamina consiste en la extracción de metales a partir de muestras de suelo, 
así como la reducción selectiva de actínidos para separarlos del uranio. 


10.1.2.5.3 Agentes reductores a base de carbono 


El carbón cerovalente y los aldehídos son los compuestos conteniendo carbono más comunes para efectuar 
reducciones. 
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10.1.2.5.3.1 Carbón activado (carbon vegetal activado) 


Esta forma de carbono ofrece una ventaja doble: su gran área superficial es ideal para adsorber contaminan- 
tes, y su potencial redox es lo suficientemente bajo para reducir a varios iones metálicos hasta sus estados 
de oxidación menos tóxicos. Por ejemplo, puede reducir los iones cromato a Cr”, y se genera CO, como un 
subproducto. En la sección 10.2.1 se dan ejemplos de su uso como adsorbente. 


10.1.2.5.3.2 Aldehídos 


Los aldehídos suelen ser buenos agentes reductores (por ejemplo, las clásicas pruebas cualitativas para 
aldehídos implican la producción de depósitos metálicos elementales por reducción). Desafortunadamente 
éstos aumentan el contenido de carbono de la solución tratada, lo que supone una seria restricción a su uso 
en general. 


10.1.2.5.4 Agentes reductores basados en metales 


Las especies metálicas suelen tener estados de oxidación positivos, lo cual en principio haría pensar que no 
pueden actuar como reductores. Sin embargo, algunos metales cerovalentes y otros con estados de oxida- 
ción que pueden ser oxidados, pueden actuar como reductores. 


10.1.2.5.4.1 Metales con valencia-cero (zero-valent metals, ZVM) 


Los metales con potenciales estándar significativamente negativos (M,), pero relativamente no reactivos 
con el agua, han sido utilizados desde hace tiempo para recuperar iones de metales valiosos (M,) de solu- 
ciones gastadas: 


M „+M,“ =M,"+M (10.41) 


1(s) 2(s) 


Este proceso se llama cementación. Por ejemplo, los iones Cu** en las soluciones de residuos industriales 
se recuperan como Cu’ metálico por la adición de chatarra de hierro o de acero. 

Se utilizan ZVM comúnmente (por ejemplo, Fe) para la construcción de barreras para evitar la difusión 
de contaminantes reducibles en depósitos y corrientes subterráneos. Por ejemplo, se utilizan barreras de 
Fe elemental para evitar que las aguas que contienen cromato contaminen a las aguas subterráneas, ya que 
llevan a cabo la reducción deseada a Cr**. Del mismo modo, los ZVM se utilizan en la deshalogenación 
de compuestos orgánicos halogenados tóxicos; en general, entre menor sea el número de átomos de haló- 
geno unidos a un anillo aromático, menor es la toxicidad de los compuestos aromáticos. Otros reductores 
incluyen a algunos aniones (por ejemplo, colorantes aniónicos) y especies neutras (por ejemplo cetonas 
orgánicas, explosivos, y solventes). 


10.1.2.5.4.2 Ion ferroso 


El par Fe**”* tiene un E° = + 0.77 V, lo que hace al Fe”* un agente reductor moderado. El Fe(II) puede ser 
añadido en forma de sal o producido electroquímicamente utilizando un ánodo de Fe. Un ejemplo de ello 
es su uso generalizado para la reducción de cromato: 


CrO,? + 3Fe” + 4H,O, + 40H = Cr(OH),,. + 3Fe(OH) (10.42) 


3(s) 3(s) 


Otro ejemplo consiste en la reducción de los iones de perclorato que impiden la absorción adecuada de 
yodo por la tiroides: 


ClO, + 8Fe?* + 8H* = Cl + 8Fe* + 4H,0,, (10.43) 


El Fe(ID adsorbido sobre óxidos naturales es también un buen agente reductor. Por ejemplo, reduce al 
CCL, a CO, o a CHCL,. 


10.1.2.5.5 Otros agentes reductores 


Además de los agentes reductores mencionados arriba, hay otros que se usan en mayor o menor medida 
para efectuar reducciones de contaminantes. 
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10.1.2.5.5.1 Peróxido de hidrógeno 


A pesar de que es considerado comúnmente como un oxidante, el peróxido de hidrógeno también se puede 
utilizar como agente reductor de oxidantes potentes, como en la recuperación de catalizadores gastados. 


10.1.2.5.5.2 Hidrógeno molecular 


La reducción química del contaminante CO, para producir metanol es un proceso que se ha buscado por 
mucho tiempo. El hidrógeno molecular puede hacer el truco: 


CO, + 3H, = CH,OH,, + H,0,. (10.44a) 


28) 
Desafortunadamente, las altas temperaturas requeridas promueven una pérdida en la selectividad del 
producto, y por lo tanto, el CO se convierte en el producto predominante: 
CO t Hg = CO + H,O (10.44b) 


2(g) 2~ 16) 


Los catalizadores pueden resolver el problema, con el beneficio adicional de reducir considerablemente 
el consumo de energía y dando como producto un metanol libre de hidrocarburos y cetonas. 


10.1.2.5.5.3 Borohidruros 


El borohidruro más común utilizado para la reducción es NaBH,. Su E” es muy negativo (-1.24 V). Una 
desventaja en su uso es la introducción de especies de boro en el agua tratada. Además, su alto costo es a 
menudo prohibitivo. 


10.1.2.5.5.4 Electrones solvatados 


Los electrones solvatados son estudiados para la deshalogenación química de herbicidas, insecticidas, los 
PCB, los agentes y residuos de guerra química, y similares. Se producen cuando metales alcalinos (por 
ejemplo, Na) o alcalino-térreos (por ejemplo, Ca), se disuelven en disolventes tales como NH,, aminas y 
éteres. El amoníaco anhidro es a menudo el disolvente elegido, ya que se recicla con facilidad, y los elec- 
trones solvatados exhiben en él una larga vida media (aproximadamente 300 h). Por el contrario, la vida 
media de los electrones en el agua pura es del orden de 100 milisegundos, lo que dificulta su empleo en 
medios acuosos. 


10.1.3 Precipitación/inmovilización, hidrólisis/ácido-base, 
y procesos de intercambio iónico 


Varios procesos fisicoquímicos ofrecen la posibilidad de retirar o transformar contaminantes. Algunos de 
ellos se discuten a continuación. 


10.1.3.1 Precipitación química/inmovilización de metales 


Los iones metálicos generalmente son recuperados o removidos de las descargas acuosas mediante preci- 
pitación selectiva de sus compuestos insolubles. Uno de los agentes de precipitación más popular es el ion 
OH. La adición de bases comerciales a las aguas residuales con el fin de precipitar y eliminar hidróxidos 
metálicos insolubles es una práctica común en el tratamiento de agua. Ésta es una operación relativamente 
simple, y los reactivos utilizados (normalmente cal y carbonato de sodio) son de bajo costo, seguros y 
accesibles. El costo relativo aproximado de las bases comerciales de Ca(OH),, Na,CO, y NaOH es 1:3:5, 
respectivamente. 


Las desventajas de esta práctica incluyen: 


e El costo y la necesidad de espacio para los equipos involucrados (es decir, clarificador y filtros). 
+ El considerable tiempo de inicio para llegar al equilibrio. 

+ La demandante atención del operador. 

+ Los cambios de temperatura que pueden causar importantes perturbaciones hidráulicas. 

e La necesidad de reacidificación del agua para cumplir con los lineamientos de descarga. 


e Los metales capaces de formar hidróxidos anfotéricos producen hidroxicomplejos estables que im- 
piden la remoción de metales. 


La baja solubilidad de muchos sulfuros y carbonatos también se utiliza para eliminar a los iones metáli- 
cos no deseados. Los fosfatos pueden precipitar por la formación de sus sales insolubles de Al(III), Fe(II) 
o Ca(II) con sales de alumbre, de hierro o con cal, respectivamente, como se muestra en las ecuaciones 
10.45a-c. 


10Ca** + 6PO,* + 20H = Ca(PO) OH), (10.45a) 
AI” + H,PO,** = AIPO,, + nH’ (10.45b) 
Fe* + H PO,C” = FePO y FRE (10.45c) 


Al igual que en la remoción de ¡ones metálicos, el ablandamiento del agua implica la eliminación de 
iones de Ca(II) y Mg(ID). Una práctica común consiste en la adición de carbonato de sodio e hidróxido 
de sodio para producir los carbonatos insolubles correspondientes de Ca y Mg que precipitan fuera de la 
solución. 

La coagulación química es de suma importancia en el tratamiento del agua. Consiste en añadir al agua a 
tratar iones metálicos polivalentes (principalmente sales de Fe** o Al**) que se hidrolizan debido a su carác- 
ter ácido (véase la sección 2.2.1), seguido de una rápida agitación del agua. Estos iones multivalentes pue- 
den reaccionar con las especies que causan la alcalinidad del agua para formar geles de hidróxido. Además, 
las partículas cargadas (por ejemplo, coloides) se combinan con esos iones para generar la neutralización de 
la carga que permite a las partículas aglomerarse. La coagulación es muy eficaz en la remoción de contami- 
nantes de tamaños coloidales y más grandes, así como de compuestos orgánicos que producen color. 

Los desafíos que se enfrentan al utilizar sales químicas como coagulantes incluyen el costo relativamente 
elevado de los productos químicos involucrados, el manejo de los lodos resultantes (es decir, su volumen y 
la necesidad de secarlos y desecharlos), y la concentración de los contaminantes residuales. 

Los coagulantes de tipo polimérico (por ejemplo, el policloruro de aluminio) son bastante útiles ya que 
requieren un menor consumo de álcalis y tienen una menor producción de lodos. Una vez que los coloides 
se desestabilizan, la agitación lenta también puede ayudar a que se aglomeren y formen agregados relativa- 
mente grandes llamados flóculos (de ahí el nombre de floculacion) que se separan del agua por sedimenta- 
ción y filtración. En algunos casos, estos flóculos se pueden adherir a burbujas de gas generadas a propósito 
y ser separados por flotación. 

La inmovilización de metales en los suelos se puede lograr mediante el aumento de su retención en la 
matriz del suelo, lo que reduce su velocidad de transferencia de masa. Aqui, los iones metálicos son reteni- 
dos por los componentes del suelo o se vuelven insolubles por reacciones de precipitación inducidas. Este 
enfoque general incluye: 


e Precipitación in situ asistida químicamente que forma sulfuros, carbonatos, fosfatos e hidróxidos 
insolubles. 

e Formación de complejos metálicos para aumentar la interacción con los componentes del suelo. 

e Captura física en el agua inmóvil que rodea a los poros del suelo. 

e Incorporación a la estructura cristalina de las arcillas y óxidos metálicos. 


Otras rutas alternativas que también están ganando aceptación para inmovilizar los metales son proce- 
sos tales como la vitrificación del suelo y la adición de cementantes (puzolánicos) mediante los cuales los 
componentes indeseables del suelo son atrapados en una matriz vitrificada. La vitrificación de residuos 
radiactivos también se está utilizando actualmente. Algunos ejemplos de los medios de vitrificación in- 
cluyen vidrios de borosilicatos y fosfatos de hierro. No siempre es del todo claro si un proceso específico 
de vitrificación es de naturaleza física o química. En la tabla 10.2 se enumeran los principales criterios de 
selección para optar por vitrificar. 

Estas técnicas pueden tener un impacto negativo en un suelo debido a la posible fijación de nutrientes 
esenciales. Además, los metales contaminantes pueden filtrarse lentamente como resultado de la actividad 
química o biológica. 


10.1.3.2 Procesos de hidrólisis/ácido-base 


Estos procesos son relativamente comunes y pueden ser bastante eficaces para realizar tratamientos (por 
ejemplo a corrientes acuosas). 
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Tabla 10.2 Criterios de selección en los procesos de vitrificación. 


Criterio o parámetro Situación deseada Comentarios 
Las materias primas típicas son fosfatos, borosili- 
Costo de las materias primas Bajo catos, óxidos (preferentemente de residuos indus- 
triales). 
ae : La incompatibilidad química puede limitar la car- 
Cargas máximas de residuos Altas ga P q P 
; sa grs ae Puede ocurrir hidratación, ataque químico, fractu- 
Resistencia física y química Alta e Z 
ra y cristalización no homogénea. 
: E p E La lixiviación puede ser consecuencia de fenóme- 
Liberación de material Baja ba ect 
nos físicos o químicos. 
ey . Las temperaturas bajas ahorran costos y aumentan 
Temperatura de fusión Baja P J y 
la seguridad. 
; i Tiempos cortos ahorran costos y aumentan la se- 
Tiempo de fusión Corto mPp y 
guridad. 
si : ; Podrían requerirse aditivos por razones físicas O 
Aditivos requeridos Ninguno Be 
quimicas. 
rar Bs Esta flexibilidad debe adaptarse a iones de tama- 
Flexibilidad de la estructura atómica Alta 3 : P 
ños y cargas diferentes. 
: nz y Los materiales objetivo no deben atacar a los equi- 
Capacidad de corrosión Baja : pa a 
pos y materiales utilizados para su fusión. 


a) Neutralización. El exceso de acidez o basicidad de una corriente de agua puede, por ejemplo, afectar 
a los microorganismos, el crecimiento de plantas en los suelos, los procesos naturales y antropogé- 
nicos del agua, el intercambio con la atmósfera, la movilidad de los iones metálicos y el ataque a los 
materiales, incluyendo la corrosión. 


Debido a su bajo costo y amplia disponibilidad, el ácido sulfúrico es el principal neutralizador de solu- 
ciones básicas. La base más importante para neutralizar residuos ácidos es hidróxido de calcio (u óxido 
de calcio), aunque su baja solubilidad a veces supone un problema. Esto se puede evitar mediante el uso 
de hidróxido de sodio (aunque a un costo más elevado, como se discutió en la sección anterior). Debido 
a la simplicidad química y mecánica de estas operaciones de neutralización, pueden utilizarse sistemas 
altamente automatizados. Estas operaciones de ajuste del pH se realizan normalmente antes de otros pro- 
cedimientos de tratamiento de agua. 


b) Hidrólisis alcalina (hidrólisis en medio alcalino). Se utiliza por ejemplo para detoxificar residuos 
que contienen cianuro: 


R-CN + 2H,0,, 2 NH, + R-COOH (10.46) 


y para destruir nitroexplosivos. 


10.1.3.3 Intercambio iónico 


El intercambio iónico es ampliamente utilizado para la separación/remoción selectiva de iones metálicos de 
un medio acuoso, ya sea para limpieza del medio ambiente, para la remoción de componentes indeseables, 
o para la recuperación de metales. Otras especies que han sido tratadas así incluyen nitratos, amoniaco y 
silicatos. Este proceso generalmente se basa en el uso de resinas poliméricas (típicamente polímeros con 
cadena principal derivada del estireno/divinilbenceno) que tienen grupos químicamente activos unidos a 
ellos. Los grupos carboxilato o sulfonato se utilizan normalmente para la remoción de cationes, y los grupos 
cuaternarios de amonio se utilizan para la eliminación de aniones. Las zeolitas inorgánicas de origen natural 
también se utilizan para este propósito. 

El primer paso consiste en la eliminación de los iones objetivo (sorción). Se prosigue con la regeneración 
del material de intercambio iónico a través de la liberación de los iones sorbidos (elución), que luego se 
sustituyen por protones o iones de sodio (intercambio catiónico), o por iones hidroxilo (intercambio anió- 
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nico). Por ultimo, se aprovechan iones de carga opuesta que se transfieren desde el agua hacia el material de 
intercambio iónico con el fin de reiniciar el ciclo (activación o regeneración, véase la figura 10.6). 


Sorción 


I I 
1.- Intercambio catiónico: i i 
I 


+ 


' OH -'M ssp lie è 
R—COOH —- R-COO > R- COO M ¡> R- COOH +M 


! 
2.- Intercahbio aniónico: 


1 A 
+ - + 
RN(R), ¡ES RAN H (RL RNH(R) AS H,O 
< + 
R-N(R}), 


1 
1 
1 
1 
1 
1 
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Figura 10.6 Procesos típicos de intercambio iónico. 


Los intercambiadores quelantes de iones se basan en la formación selectiva de un complejo entre un ion 
de metálico y un ligante quelante anclado en la estructura polimérica de la resina. 

Las características deseables de desempeño de una resina de intercambio iónico incluyen alta reactividad 
a los iones metálicos objetivo; alta capacidad, estabilidad y selectividad; acceso mejorado de los iones a los 
sitios de intercambio y rápida cinética de intercambio. Un parámetro habitual de desempeño que se utiliza 
para evaluar una operación de intercambio iónico es el coeficiente de distribución, K, (también llamado 
relación de distribución de peso en seco, D) dado en mL/g, que proporciona la concentración del catión 
objetivo intercambiado en la resina en comparación con la concentración restante en la solución. Se define 
como: 


K, = [(C, -C)/m] (V/C) = [(C, -C,/C,] (V/m) (10.47) 


donde C, y C, son, respectivamente, las actividades (o concentraciones, si la solución es lo suficientemen- 
te diluida) inicial y final (es decir, en equilibrio) del ion metálico objetivo, m es la masa del intercambiador 
de iones, y V es el volumen total de la solución. 


Las desventajas de los procesos de intercambio iónico son: 


e Las grandes cantidades de desechos que se pueden generar en los pasos de elución y regeneración. 

e — Las soluciones fuertemente ácidas obstruyen el intercambio con los sitios de intercambio ácido de las 
resinas típicas de intercambio catiónico. 

e Las resinas de intercambio aniónico fuertemente básicas son sensibles a la materia orgánica (sustan- 
cias húmicas en particular), con la correspondiente disminución de su capacidad de intercambio de 
iones, rango de pH, y profundidad activa, así como con el correspondiente aumento de la cantidad de 
agua necesaria para la operación de lavado, y de la conductividad de la solución final. 


Los desarrollos recientes en el ámbito de intercambio iónico incluyen los siguientes: 


a) Ciertas resinas de intercambio iónico muestran una notable dependencia de la temperatura en su 
selectividad hacia diferentes iones. Por lo tanto, al variar la temperatura, la constante de equilibrio 
de la reacción de intercambio iónico de un ión metálico con la resina (o la constante de equilibrio 
de formación de sus complejos en la solución) varía de forma diferente a la de otros iones metálicos 
presentes, por lo que se puede lograr una separación más selectiva. Por ejemplo, algunos iones de 
metales alcalinotérreos se pueden separar con este principio. 

b) Se pueden diseñar resinas de intercambio iónico especializadas conociendo los datos del enlace entre 
los grupos funcionales especiales y los iones del metal objetivo. Por ejemplo, los grupos de ácido 
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difosfónico muestran una retención bastante mejorada de metales en comparación con los grupos de 
ácido sulfónico tradicionales para los iones divalentes de Mn, Co, Cu, Zn, Cd, Pb y Ni. 

c) Los intercambiadores de iones inorgánicos (por ejemplo, titanosilicatos y aluminosilicatos, así como 
zeolitas) tienen alta estabilidad térmica, química y a la radiación. También pueden tener una gran 
capacidad y selectividad para muchos iones metálicos monovalentes y divalentes. Una ventaja adi- 
cional es que pueden ser “hechos a la medida” mediante la alteración de sus estructuras durante la 
síntesis (por ejemplo, sustituyendo diferentes iones metálicos en sus marcos estructurales, lo cual 
modifica sus diámetros efectivos de cavidad). Estos intercambiadores de ¡ones se utilizan con con- 
taminantes no específicos (por ejemplo, para evitar el escurrimiento de aguas cargadas de metales 
pesados debido a la erosión pluvial), así como en los tratamientos en el sitio de uso (por ejemplo, para 
eliminar isótopos radiactivos de desechos y de aguas subterráneas). 


10.1.4 Procesos de complejación 


Los ligantes pueden formar complejos con muchos iones metálicos contaminantes, ayudando a transfor- 
marlos en especies menos peligrosas o a transferirlos de una fase determinada a otra fase en la que los 
contaminantes resulten menos problemáticos. Si el ligante es el contaminante, se aplican los mismos prin- 
cipios. Ahora se examinarán ejemplos de complejos con contaminantes gaseosos, líquidos y sólidos. 


10.1.4.1 Contaminantes gaseosos 


La formación de complejos remueve gases contaminantes cuando se pueden utilizar como ligantes para un 
ión metálico específico, generalmente en solución acuosa. El complejo así formado puede ser oxidado o re- 
ducido química o electroquímicamente, de manera que el contaminante (ligante) se destruye para producir 
especies menos perjudiciales; entonces, el ion metálico queda listo para reiniciar el ciclo. 


10.1.4.2 Contaminantes acuosos 


Los procesos de complejación en fase acuosa son relativamente comunes y pueden utilizarse para los fines 
del presente apartado. 


10.1.4.2.1 Separación metálica por intercambio de ligante polimérico 
(metal separation by polymeric ligand exchange, PLE) 


Como se mencionó anteriormente, muchos ligantes aniónicos son contaminantes traza en los cuerpos o co- 
rrientes de agua, o en aguas residuales. Algunos iones metálicos pueden ser anclados en resinas poliméricas 
de intercambio iónico para adsorber (y así remover) ligantes. Esta afinidad de sorción puede ser sustancial- 
mente mejorada al modificar adecuadamente la química interfacial del intercambiador de iones, como se 
muestra en el siguiente esquema de reacción: 


=RU—M™ +L", > =RU—M"—L" (10.48) 


( (s) 


donde =RĽ’ es el intercambiador de iones polimérico estacionario (eléctricamente neutro), y M™ es el ión 
metálico seleccionado con base en su capacidad de ligar al anión contaminante deseado, L™. Dicho sistema 
tiene la ventaja adicional de ser manejable para su regeneración eficiente, con materias primas de bajo costo 
(por ejemplo, salmuera). 


10.1.4.2.2 Dendrímeros 


Mientras que los tradicionales agentes quelantes y macrociclos pueden ligar normalmente sólo a un ion 
metálico por molécula, una nueva clase de polímeros altamente ramificados llamados dendrímeros puede 
ligar a más de cien iones metálicos por unidad de dendrímero. Estos dendrímeros tienen una composición 
controlada y una estructura que consta de un núcleo, unidades ramificadas interiores y unidades ramifica- 
das terminales. Pueden servir como contenedores de alta capacidad a nanoescala para los iones metálicos 
tóxicos a través de la unión covalente de átomos del ligante (por ejemplo, nitrógeno) a las cadenas flexibles. 
El grado de enlazamiento (extent of binding, EOB) se define como el número de moles de un ion metálico 
(con una concentración M,) ligados por cada mol de dendrímero: 
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EOB = M,/C, (10.49) 


donde C, es la concentración del dendrímero en solución, en mol Le, 


10.1.4.2.3 Descontaminación radiactiva 


Los agentes quelantes sintéticos multidentados se utilizan para la descontaminación de reactores nucleares 
y para el procesamiento de residuos nucleares, ya que forman complejos estables solubles con muchos 
radionúclidos. Desafortunadamente, debido a que se desechan juntos, en ocasiones esto resulta en un au- 
mento de la movilidad de los radionúclidos, con la consecuente contaminación de las aguas subterráneas. 
Un intento de disminuir este problema consiste en degradar a los agentes quelantes con bacterias (véase el 
capítulo 11). 


10.1.4.2.4 Extracción de metales por flotación de complejos 


Los metales en fase acuosa se pueden eliminar mediante complejación con ligantes para formar complejos 
con o sin carga, y luego ser separados por flotación selectiva con agentes tensoactivos. Por ejemplo, un ion 
metálico acuoso (M"”*) reacciona con un ligante (L) para formar un complejo catiónico (ML™). A conti- 
nuación, se agrega un surfactante (por ejemplo, un ácido orgánico de cadena larga, RCOOH) y el pH de la 
solución se controla con el fin de disociar al ácido. El anión resultante se une el complejo catiónico, convir- 
tiéndolo en eléctricamente neutro y por lo tanto propicio para la flotación en la solución para ser eliminado. 
La secuencia de reacciones es la siguiente: 


M™+ L = ML" (10.50a) 
RCOOH = RCOO- + H* (10.50b) 
nRCOO: + ML" = [ML(RCOO), ] (10.500) 


Este método se utiliza para eliminar trazas de metales pesados tóxicos de los efluentes industriales, y para 
preconcentrar trazas de sustancias (por ejemplo, recuperar metales valiosos del agua de mar). 


10.1.4.2.5 Solubilización por complejación selectiva 


La ruta más común para la remoción/recuperación de iones metálicos de medios acuosos contaminados 
es la precipitación (véase la sección 10.2). Sin embargo, en algunos casos los iones metálicos objetivo no 
se pueden precipitar en forma pura porque otros iones metálicos pueden coprecipitar. La complejación 
selectiva se puede utilizar para promover la solubilización, sea de los iones objetivo o de los iones acom- 
pañantes. 

Aquí, la constante de formación del complejo metálico debe ser mayor que el producto de solubilidad, 
téngase en cuenta que para que esta comparación sea válida, hay que ser consciente de las diferencias en 
las unidades de las constantes. Por ejemplo, se puede recuperar Ag de las soluciones fotográficas elevando 
el pH de la solución en presencia de un ligante que forme complejos con otros iones en la solución, pero no 
con la plata. De esta manera, la plata puede precipitarse fuera de la solución como hidróxido simplemente al 
aumentar el pH, mientras que los otros iones metálicos permanecen en solución como complejos solubles. 


10.1.4.3 Contaminantes del suelo 


Los principales métodos para la remediación de suelos con metales pesados se basan en tres principios: a) 
la inmovilización de los metales (véase la sección 10.2); b) la remediación electrocinética (véase la sección 
10.1.5.4) y c) la extracción de metales de la matriz del suelo. 

Este último método involucra la transferencia de los metales a una solución de lavado por desorción del 
suelo, seguida de su disolución. Los principales componentes de las soluciones de lavado generalmente son 
agentes quelantes o ácidos, aunque también se utilizan bases, surfactantes, alcoholes y otros aditivos. En el 
llamado lavado ex situ, el suelo se tamiza inicialmente para eliminar cualquier fragmento sólido y luego se 
mezcla vigorosamente con la solución de lavado. El suelo se separa entonces mediante una segunda etapa 
de tamizado, se lava con agua para eliminar cualquier residuo de la solución de extracción, y finalmente se 
regresa a la tierra. 
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El uso de soluciones ácidas (principalmente ácidos clorhídrico, nítrico o sulfúrico) ofrece rendimientos 
de remoción muy altos, ya que los iones metálicos tienden a ser más solubles a valores de pH bajos. Un 
inconveniente es que el suelo se acidifica, lo que puede introducir modificaciones importantes a sus propie- 
dades químicas, físicas y biológicas; además, los suelos ricos en carbonato interactúan fuertemente con los 
ácidos y producen CO,. Como se discutió en el capítulo 3, los complejos metálicos con agentes quelantes 
naturales o sintéticos tienden a ser solubles y estables. Entonces, los metales pesados en los suelos también 
pueden ser solubilizados por quelación y extracción seguidos de un tratamiento ex situ. 

La ecuación general para la disolución irreversible de una especie metálica insoluble, MA ¿, Por forma- 
ción de un complejo con Lie es: 


+ y- 2-xy + A2- 
MA, xL ay > (ML) (aq) A (aq) 


(10.51) 


donde a es un ligante aniónico o neutro (es decir, y > 0 ó y = 0, respectivamente), M es un catión 
metálico divalente, y A es un anión divalente (vea el ejemplo 10.2). 

Aunque el enfoque por complejación tiene menos impacto en las propiedades del suelo que el lavado 
ácido, también plantea sus propios problemas. Por ejemplo, los agentes quelantes sintéticos [tipo ácidos 
aminopolicarboxilicos como etilendiaminotetraacético (EDTA), nitrilotriacético (NTA) y dietilentriamino- 
pentaacético (DTPA)], pueden ser difíciles de degradar biológicamente, y también pueden remover compo- 
nentes esenciales y nutrientes del suelo, impidiendo su uso para fines agrícolas. Un ejemplo es la extracción 
de Pb con la sal de sodio del EDTA, que no sólo elimina hasta 80% del Pb presente inicialmente, sino que 
también puede remover grandes cantidades de Ca”*. Un enfoque inteligente para evitar que esto suceda sería 
la simple consideración del equilibrio (tipo Le Chatelier) utilizando la sal de calcio de EDTA. 

También se presenta el reto de eliminar a los iones metálicos contaminantes de la solución de lavado 
resultante que contiene los quelatos, lo que puede ser difícil debido a la estabilidad termodinámica de los 
quelatos metálicos (véase la sección 3.1.6). La electrólisis es un método que permite la recuperación de la 
solución de extracción tanto de los iones metálicos en su forma elemental como del agente quelante (véase 
la sección 10.4). Hay investigaciones actuales que se centran en la posibilidad de utilizar agentes quelantes 
naturales biodegradables de ácidos orgánicos débiles y sus sales (por ejemplo, citratos), que tienen una 
menor tendencia a formar quelatos con el Ca, Mg y Fe, y por lo tanto tienen un impacto menor sobre la 
composición final del suelo. 

Algunas aplicaciones adicionales de los agentes complejantes incluyen la remoción de depósitos minera- 
les de los procesos industriales, de recipientes almacenadores de petróleo, y de generadores de vapor, que a 
menudo se convierten en problemas de producción y de seguridad dentro de una planta. 


Ejemplo 10.2 Escriba una ecuación balanceada para la disolución de sulfato de bario utilizando la 
menor cantidad estequiométrica posible del ligante con carga negativa, H,EDTA-.? 


Respuesta: 


BaSO,,, + 3H,EDTA-,,, > [Ba(H EDTA), y + SO? 


4 (aq) 


10.1.5 Procesos electroquímicos 


En la sección 10.1 se señaló que una simple transferencia de electrones puede cambiar la toxicidad de una 
especie química como resultado de cambios en su geometría, movilidad, solubilidad o potencial estándar. 
Esta transferencia de electrones a menudo se puede lograr sobre una superficie electrificada (electrodo), lo 
que abre unas oportunidades de gran alcance para los tratamientos electroquímicos en la destrucción de los 
contaminantes (véase Rajeshwar e Ibáñez, 1997). 

La electroquímica ofrece un grado considerable de compatibilidad ambiental, eficiencia termodinámica, 
economía de costos, flexibilidad, facilidad para la automatización, simplicidad de las condiciones del pro- 
ceso, y selectividad. 


A pesar de estas ventajas, también hay retos que afrontar: 


a) Los materiales de electrodo pueden erosionarse, formar complejos, oxidarse, desgastarse, o inacti- 
varse. 


? Se sabe que la especie resultante que contiene al metal tiene carga negativa, lo que facilita su disolución. 
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b) La mayoría de los procesos electroquímicos se llevan a cabo en soluciones acuosas, donde la des- 
composición del disolvente (es decir, la oxidación/reducción del agua) es a menudo difícil de evitar, 
lo que provoca un desperdicio de energía. 

c) Los gases producto de la descomposición del agua (H, + O,) pueden formar mezclas explosivas. 

d) Los mejores materiales para los electrodos en términos de durabilidad y poca reactividad frecuente- 
mente son metales preciosos y diamante. 

e) El costo de la electricidad en muchos países/zonas es considerablemente alto. 

f) La inversión inicial de capital puede ser grande en algunos casos. 

g) La falta de comprensión o de conocimiento de la electroquímica limita su uso para este propósito. 


A pesar de estas consideraciones, la disponibilidad comercial de muchos reactores y sistemas electroquí- 
micos para las aplicaciones que se analizan a continuación confirma su validez como tecnologías competi- 
tivas en el ámbito de la remediación ambiental. 


10.1.5.1 Procesos directos e indirectos 


Los electrones pueden ser transferidos directamente de un electrodo a una especie electroactiva o viceversa. 
Éstos son los llamados procesos directos. En otros casos esto no es posible ya que las especies objetivo 
pueden no ser electroactivas (es decir, capaces de recibir electrones de un electrodo o donarlos a uno), o 
puede haber una barrera de energía que haga que la velocidad de reacción sea extremadamente lenta. Una 
alternativa puede ser generar especies activas llamadas mediadores en los electrodos, capaces de difundirse 
en la solución y reaccionar ahí con el contaminante objetivo. Estos procesos se llaman procesos indirectos. 
Dependiendo de que el mediador pueda ser regenerado o no, el proceso se denomina reversible o irrever- 
sible, respectivamente. 


10.1.5.1.1 Oxidaciones directas 


Estos procesos se aplican a compuestos orgánicos, incluyendo fenoles, aminas aromáticas, compuestos 
halogenados, derivados nitrados, desechos fecales, colorantes, aldehídos, aniones de ácidos carboxílicos, y 
otros. La sustancia inorgánica más comúnmente tratada por la vía electroquímica ha sido probablemente el 
cianuro y su principal producto es el ion cianato, que es mucho menos tóxico. 


10.1.5.1.2 Reducciones directas 


La reducción directa de los iones metálicos es sin duda el proceso de reducción electroquímica que ha 
alcanzado el mayor grado de desarrollo técnico y comercial. Afortunadamente, la concentración de estos 
iones en arroyos y aguas residuales suele ser baja, pero esto introduce una complicación adicional para 
su tratamiento debido a que la transferencia de masa se vuelve muy limitada. Para contrarrestar esto, los 
electroquímicos han diseñado reactores que promueven una mayor turbulencia y generan mayores áreas de 
contacto. Los electrodos tridimensionales y los móviles ofrecen alternativas prometedoras. 

La reducción directa de los contaminantes también incluye otros compuestos inorgánicos tales como cro- 
matos, especies oxicloradas (por ejemplo, cloritos y cloratos), iones oxinitrogenados (nitratos y nitritos), así 
como compuestos orgánicos (por ejemplo, la deshalogenación de los hidrocarburos clorados y la reducción 
de ácidos orgánicos a los correspondientes alcoholes o fenoles). 


10.1.5.1.3 Oxidaciones indirectas 


Las especies metálicas en estados de oxidación altos son por lo general buenos oxidantes, de fácil acceso 
por medios electroquímicos. Algunos ejemplos son: Ag(II), Ce(IV), Mn(VID, Fe(VD, y óxidos metálicos 
insolubles tales como Bi,O,, MnO, y CoO. El peróxido de hidrógeno (H,O,) es otro oxidante que puede 
producirse por vía electroquímica y se puede formar por la reducción de O, disuelto a pH básico. Este puede 
reaccionar con Fe(II), que también se puede producir electroquímicamente, para obtener el potente radical 
oxidante “OH (es decir, el proceso de electro-Fenton, ver sección 10.1.1.2.2). 

Además, las aguas residuales que contienen emulsiones formadas con agua y un líquido inmiscible dis- 
perso (por ejemplo, en las estaciones de gasolina y en los sitios de extracción de petróleo) se pueden tratar 
con un campo eléctrico para romper la emulsión. Esto produce agentes de floculación-coagulación (por 
ejemplo, hidróxidos de Al**, Fe?* y Fe**) por la oxidación anódica de ánodos metálicos adecuados, y un 
gas (generalmente hidrógeno). El sólido resultante es un residuo de baja densidad producido por la acción 
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de flotación del gas, lo que facilita su separación de la fase acuosa. Esto también se aplica a la remoción 
de colorantes que impiden el paso de la luz a las zonas más bajas de los acuíferos, interfiriendo así con los 
ciclos naturales. 


10.1.5.1.4 Reducciones indirectas 


Un ejemplo es la reducción indirecta de los tóxicos NO, y NO, en los electrodos cubiertos con metalofta- 
locianinas (que actúan como mediadores), para producir NH,, N, o NH,OH. 


10.1.5.2 Procesos electroquímicos basados en el intercambio 
de iones 


Los residuos acuosos con alta salinidad o con alto contenido de iones metálicos presentan un doble incenti- 
vo de tratamiento, ya que se puede evitar la contaminación y al mismo tiempo recuperar materiales valiosos 
por medio del reciclado, reutilización o recuperación de metales o sales. Para este propósito se ha utilizado 
la electrodiálisis. Se basa en la aplicación de un campo eléctrico para guiar la migración de iones y concen- 
trar soluciones de residuos iónicos mediante el uso de membranas selectivas de iones; esto también diluye 
los flujos de residuos y por lo tanto, se puede lograr un alto grado de selectividad. Los ejemplos típicos 
incluyen la remoción de nitratos, la eliminación de boro, la desalinización de agua salobre, la concentración 
de ácido nítrico, y la recuperación de glicerina. 


10.1.5.3 Tratamiento electroquímico de gases 


La vía electroquímica es ampliamente estudiada para el tratamiento de varios gases, después de su absor- 
ción o reacción en la fase líquida. (Recuérdese que para tener una celda electroquímica debe tenerse un 
conductor iónico o electrólito). En la tabla 10.3 se muestran algunos ejemplos. 


10.1.5.4 Tratamiento electrocinético de suelos 


Los campos eléctricos se utilizan para el tratamiento de una amplia variedad de suelos contaminados. La 
técnica se basa en el paso de corriente eléctrica a través de electrodos colocados estratégicamente bajo 
tierra. Esto genera el movimiento de especies cargadas (y también de algunas sin carga) a causa de tres 
fenómenos principales: electroforesis, electroósmosis y electromigración. 

La electroforesis involucra el movimiento de partículas cargadas (generalmente coloides) con la influen- 
cia de un campo eléctrico. La electroósmosis es el movimiento del solvente (generalmente agua) dentro 
de los poros del suelo, debido a la formación de una doble capa eléctrica entre las partículas superficiales 
cargadas y los iones disueltos o los dipolos del solvente. A continuación, el campo externo atrae al solvente, 
que a su vez arrastra a las especies disueltas. La electromigración consiste en el movimiento de las especies 
iónicas desde la fase líquida hacia el electrodo de carga opuesta. 

La remediación electrocinética (también llamada electrorreclamación, electrorrestauración, electrorre- 
mediación, procesamiento electrocinético o transporte de iones mediante electropotencial) se ha utilizado 
para una variedad de contaminantes como sustancias orgánicas (benceno, tolueno, etilbenceno, xilenos, 
gasolina, agentes de guerra química, acetatos, fenoles, tricloroetileno, y similares), especies inorgánicas 
(iones metálicos de Zn, Hg, Cd, Ni, Pb, Cr, Cu, Fe, Ag, aniones de As, Cl, NO,,, SO oe CN, complejos 
y similares), y sustancias radioactivas. Esta técnica también se utiliza para la limpieza de lodos y aguas 
subterráneas. 


10.1.5.5 Producción electroquímica de desinfectantes para agua 


Los desinfectantes importantes producidos por vía electroquímica se pueden clasificar de acuerdo con el 
elemento oxidante como: 


a) Abase de cloro. Incluyen Cl, gaseoso, CIO", HCIO, CIO,. 
b) A base de oxígeno. Incluyen O,, H,O,, “OH. 
c) Otros. Incluyen por ejemplo al MnO,, FeO,”, iones de otros metales de transición (por ejemplo, Cu 


y Ag), percarbonato, persulfato, y otros halógenos y sus derivados (por ejemplo, Br,, L). 
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Tabla 10.3 Tratamiento electroquimico de diversos gases contaminantes. 


Gas Tratamiento Producto(s) Comentarios 
Hidrocarburos saturados (con cua- P X : 
A Todavía no está claro si estas 
tro átomos de carbono o menos), scared Gane E O 
CO Reducción etileno, alcoholes lineales peque- |. P ee 8 
2 E oes ae et ticamente y econdmicamente 
ños, CO, ácido fórmico y ácido z 
ie viables. 
oxalico. 
Reducción precedida por : 
disólución 4 a de El NO es bastante insoluble. 
NO ae q N,O, NH,OH, NH,NH,, NH El quelato de Fe se regenera y 
forma un quelato de hierro 2 2 ES 7 was 
se reutiliza. 
soluble. 
Rëducción: Por Drócesos Se produce N, o NH, por reduc- 
NO : | por p ción directa; se produce N, por | El NO, es soluble. 
2 directos o indirectos. EA 2 $ 
reducción indirecta con S,0,”. 
Reducción electrocatalí- Se puede lograr una eficiencia 
N,O A N, . 
2 tica. 2 de corriente alta. 
ee cas Algunos oxidantes pueden ser 
H,S Oxidación indirecta con S re cone ee uímica: 
2 H,O,, FeO,? o Fe”. 8 q 
mente. 
Se le llama Desulfuración 
Oxidación o reducción di- electroquímica de Gases Com- 
sO mae SO., SO,2,0S roq 
2 recta o indirecta. 3 4 bustibles (Flue Gase Desulfu- 
rization, FGD). 
. Oxidación por catálisis he- - Usado en celdas de electróli- 
Hidrocarburos : P CO, (ideal) oe 
terogénea. tos sólidos. 
El cloro produce la oxida- 
ción de iones metálicos y pad 28 
le senetación de iones P Se hace una disolución inicial 
Cloro 8 ; Gas Cl, puro. de iones de metal. Se pueden 
ruro, los cuales se envían 2 ; : 
; ie tratar residuos y cloro impuro. 
al compartimento anódico 
para ser re-oxidados. 


10.1.5.6 Procesos híbridos que involucran etapas electroquímicas 
para el tratamiento de desechos acuosos 


Con frecuencia se eligen los procesos biológicos para el tratamiento de contaminantes (ver capítulo 11). 
Sin embargo, la complejidad de algunos residuos (por ejemplo, los refractarios o altamente tóxicos) re- 
quieren otros enfoques como el uso de alternativas híbridas que ofrecen la posibilidad de la degradación 
electroquímica parcial (por ejemplo, la transformación de materiales no biodegradables en biodegradables). 
Esto implica un gran ahorro de electricidad, ya que (como se muestra en el ejemplo 10.3) para oxidar com- 
pletamente una molécula de benceno, por ejemplo, ¡se tienen que eliminar 30 electrones! Sin embargo, se 
puede hacer la oxidación parcial de esta molécula para producir moléculas biodegradables como los ácidos 
fumárico, maleico y oxálico. Este proceso requiere menos electrones por molécula, y los productos son 
susceptibles de tratamiento biológico. Otras opciones consisten en hacer procesos electroquímicos híbridos 
con procesos fotoquímicos, catalíticos, sonoquímicos, o inducidos por microondas. 


Ejemplo 10.3 


a) Balancee la siguiente media reacción para la oxidación electroquímica del benceno, asumiendo 
su mineralización completa a CO, (es decir, encuentre los valores de los coeficientes estequio- 
métricos a, b, c, d): 


C,H, + aH,O = bCO, + CH* + de 
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b) Compare el número de electrones requeridos anteriormente, con los requeridos para la oxidación 
de una molécula de benceno para producir ácido fumárico, C¿H,O,. 


C,H, + wH,O = xC,H,O,+ yH' + ze” 
Respuesta: 


a) Se toma como base una molécula de benceno. El número de átomos de carbono del lado de pro- 
ductos debe ser igual al del lado de reactivos, por lo tanto b = 6. A continuación, se procede a 
calcular el número de electrones intercambiados y a balancear las cargas en ambos lados. Nota: 
Si usted está familiarizado con los métodos de media reacción o de número de oxidación ¡úse- 
los! 


El estado de oxidación del carbono en el benceno es -1, ya que hay seis carbonos y seis hidró- 
genos; del mismo modo, su estado de oxidación en el dióxido de carbono es de +4. Por lo tanto, 
hay que quitar 5 electrones de cada átomo de carbono, lo que da un total de 30 electrones (30 = 
d). Dado que la única especie positiva en el lado de productos es H*, y no hay especies cargadas 
en el lado de los reactivos, c = d = 30 


Por ultimo, se balancean los oxigenos: 2b=a=2(6)= 12 


Entonces, la ecuación balanceada es: C,H, + 12H,O = 6CO, + 30H" + 30e 


¡Se trata de un gran número de electrones! 
C,H, + WH,O = xC,H,O, + yH* + ze 


Puesto que hay 6 átomos de carbono en el lado izquierdo, también debe haber 6 en el derecho, 
y por lo tanto x = 6/4 = 3/2. Con la misma lógica que en el punto anterior, el estado de oxidación 
del carbono en el ácido fumárico es +2/4 = +1/2. Entonces hay que quitar el equivalente a 1.5 
electrones de cada átomo de carbono en el benceno, es decir, 1.5 x 6 = 9 = z. El balance de carga 
requiere de 9 protones = y = z, y por lo tanto hay un total de y + 3/2(6) = 18 átomos de hidrógeno 
en el lado de productos, lo que lleva a w = 18/2 = 9. Entonces, 


C,H, + 6H,O = 3/2 C,H,O,+ 9H* + 9e 


Dado que el ácido fumárico es biodegradable, el benceno puede ser degradado electroquímicamente 
de forma parcial a ácido fumárico, que luego se biodegrada. Este proceso requiere menos electrones 
(30 vs. 9) y por lo tanto representa un costo mucho menor, ya que la biodegradación suele ser la alter- 
nativa más económica para el tratamiento de residuos orgánicos. 


10.1.6 Otros procesos químicos 


Algunos procesos seleccionados pueden ofrecer alternativas muy interesantes y prácticas. A continación se 
discuten varios de ellos. 


10.1.6.1 Disolución selectiva en CO, 


El CO, supercritico es usado como un sustituto inocuo de bajo costo para muchos disolventes nocivos. 
Estas características también lo han hecho atractivo para fines de remediación. (Los fluidos supercriticos se 
definen y analizan en la sección 11.3). A pesar de su carácter no polar, el CO, se estudia para la remoción de 
iones metálicos con carga positiva de corrientes de residuos, como se puede apreciar a continuación. 

Muchos iones de metales (por ejemplo, residuos radiactivos) pueden ser acomplejados por ligantes con 
carga negativa, transformándose en neutros. Entonces, el CO, supercritico que tiene una temperatura critica 
de 31.1°C y una presión crítica de 73.8 bar, los disuelve selectivamente. Sin embargo, muchas extracciones 
se pueden realizar muy por debajo de esta presión. 


10.1.6.2 Extracción con otros gases licuados 


Los gases licuados (liquified gases, LG) se estudian como extractantes para la remoción de algunos conta- 
minantes orgánicos de la fase acuosa, tales como hidrocarburos halogenados, fenoles y compuestos aromá- 
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ticos. Se puede alcanzar una alta eficiencia de remoción (más de 90% en una sola etapa de extracción) para 
un gran número de contaminantes orgánicos hidrofóbicos. 


10.1.6.3 Extracción con disolventes líquidos (extracción líquido-líquido) 


Muchos contaminantes orgánicos o ¡ones metálicos que son completamente solubles en un flujo de agua 
residual se pueden separar por disolución selectiva en un líquido de extracción (inmiscible con la corriente 
principal), del que se pueden recuperar en una etapa posterior. Por ejemplo, los metales suelen ser recupe- 
rados en forma de quelatos. Como el volumen del líquido de extracción es normalmente más pequeño que 
aquel de la corriente de desechos, ésta puede considerarse como una etapa de concentración. El medio de 
extracción (por ejemplo, aceites, solventes aromáticos, éteres, ésteres, cetonas, y disolventes halogenados) 
normalmente se pueden reciclar. La eficacia de la extracción depende de varios factores, incluyendo la ter- 
modinámica del proceso (es decir, altos coeficientes de separación) y la cinética (es decir, altas velocidades 
de transferencia de masa y de reacción). La optimización del proceso a menudo implica varias etapas de 
extracción. 

Desafortunadamente, cuando la concentración de contaminantes es alta, se deben utilizar grandes canti- 
dades de líquido de extracción y esto implica con frecuencia problemas adicionales para su tratamiento o 
desecho. Además, la corriente que se trata por lo general termina conteniendo algo del solvente de extrac- 
ción que a veces debe ser eliminado antes de liberar el agua al medio ambiente. Otro inconveniente es la 
inflamabilidad de la mayoría de los solventes. 


10.1.6.4 Hidrodecloración catalítica 


La hidrodecloración catalítica in situ de hidrocarburos clorados se puede utilizar para la detoxificación de 
aguas residuales de proceso, o de aguas subterráneas contaminadas con partículas de hidrocarburos clora- 
dos de bajo peso molecular como el tricloroetileno y el tricloroetano. La ventaja de este enfoque es que se 
trata de un proceso de un solo paso que puede llevarse a cabo en condiciones ambientales. 


10.2 Procesos físicos 


Actualmente están en uso muchos procesos físicos para el tratamiento o remoción de contaminantes. Algu- 
nos de ellos se analizan a continuación. Hay que hacer notar que varios son en realidad procesos físicoquí- 
micos más que puramente físicos. 


10.2.1 Procesos de adsorción 


La técnica de adsorción más popular consiste en el uso de carbón o de carbón activado con una gran área 
superficial (alrededor de 500 a 1 500 m?/g), ya sea carbón activado en polvo (powdered activated carbon, 
PAC) o carbón activado granular (granular activated carbon, GAC). Es un método de remoción de conta- 
minantes relativamente simple, de bajo costo y ampliamente aplicable, además de que la literatura está llena 
de descripciones de sus aplicaciones. La modalidad de GAC se utiliza sobre todo en los efluentes que ya han 
recibido tratamiento biológico normal, pero necesitan un proceso de pulido para eliminar sabor, olor, cloro 
y compuestos orgánicos refractarios, así como cantidades residuales de compuestos inorgánicos tales como 
especies nitrogenadas, sulfuros y metales pesados. Además, la superficie del carbón se puede modificar con 
el fin de adsorber contaminantes específicos (este tipo de materiales también se conoce como materiales 
atrapadores). Algunos ejemplos donde se utiliza la impregnación superficial de carbón y las especies que 
captura son: Cu(ID/vapores de amoníaco, NaOH/ácidos, y Ag*/yoduro radioactivo. 

En el mismo sentido, algunas estrategias clave para la remoción selectiva de DOM, normalmente una 
mezcla de macromoléculas ácidas ionizadas en valores de pH cercanos a la neutralidad (véase la sección 
6.1.3) con carbón activado incluyen la adaptación de éste con especies que tienen una alta afinidad por 
las DOM, y el desarrollo de una superficie básica de carga positiva. Las zeolitas también son adsorbentes 
comunes, y su acción es mucho más específica que la del carbón activado pues logran la captura de conta- 
minantes en pequeñas jaulas de tamaños específicos. 

Cuando los sitios de adsorción en el medio adsorbente se saturan, se produce el punto de ruptura. Aquí, 
las concentraciones del contaminante objetivo en el afluente y el efluente tienden a ser iguales. Los proble- 
mas más comunes generan acumulación de sólidos y contaminación biológica. Ambos se pueden prevenir 
por el pretratamiento de la corriente objetivo y la adición de biocidas. El carbón activado también presenta 
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el problema del bloqueo superficial por especies de alto peso molecular. Este efecto no sdlo bloquea los 
sitios de adsorción útiles sino que también puede generar la sustitución de estas especies por otras de mayor 
afinidad por el carbono, dando lugar a picos de concentración en el efluente tratado. 


10.2.2 Incorporación de contaminantes en materiales sólidos 


En algunos casos, la mejor alternativa para tratar contaminantes es retirarlos de la fase en la que están hacia 
otra en donde su efecto sea mucho menor. 


10.2.2.1 Incorporación de arcilla 


Cuando el Al** sustituye a algunos iones de Ca”*, los minerales de arcilla desarrollan una carga positiva en 
sus capas octaédricas. Entonces, los aniones contaminantes con carga negativa pueden incorporarse en la 
arcilla con el fin de equilibrar las cargas positivas. Por ejemplo, se pueden eliminar B(OH),, SeO,?, CrO,? 
y MoO > de las aguas residuales de esta manera, utilizando hidrocalumita [Ca,Al,(OH),,(OH),-6H,O], un 
producto de hidratación del cemento Portland. 

Se utilizan estrategias similares para aliviar la llamada crisis de arsénico en Bangladesh, donde aproxi- 
madamente la mitad de los pozos de agua potable están contaminados con arsénico lixiviado de las rocas pi- 
ríticas sedimentarias. Como resultado, casi un cuarto de millón de personas ha sido diagnosticado a la fecha 
con arsenicosis. Alternativas de tratamiento con tecnologías simples y de bajo costo incluyen la filtración a 
través de tubos llenos de rocas volcánicas que contienen hidróxido de aluminio, que se cree que se enlaza al 
arsénico. Un tratamiento alternativo indirecto consiste en la simple aireación del agua, provocando que los 
iones de hierro contenidos en ella precipiten como consecuencia de la formación de hidróxidos de hierro 
insolubles que la limpian de arsénico. Otras técnicas incluyen la adición de limaduras de hierro mezcla- 
das con arena al agua de pozo, a la cual se le añade un poco de sulfato de bario. Aqui, el Fe” intercepta al 
O, disuelto, y las especies de As se reducen por el metal cero-valente (ZW M, véase la sección 10.1) para 
precipitar como arsenopirita. Una técnica aún más simple consiste en envolver alumbre barato (sulfato de 
aluminio y potasio) en un paño y sumergirlo en agua durante unos segundos; después de algunas horas, se 
forma un precipitado que contiene arsénico y que se puede filtrar con una tela fina. 


10.2.2.2 Materiales superabsorbentes 


La sílice porosa tiene gran área superficial y se puede recubrir con monocapas funcionalizadas con el fin 
de atrapar iones metálicos del agua contaminada mediante grupos con alta afinidad por ellos. El proceso es 
tan eficaz que el agua resultante es a menudo potable, y además, el material puede ser reutilizado. Se puede 
medir su eficacia por medio del coeficiente de distribución, K,. 


(Cantidad de metal adsorbido/g de material adsorbente) 
= ns - u (10.52) 
d Concentracion de metal residual en la solucion 


La sílice porosa de gran área superficial posee valores de K, muy altos (del orden de 3 x 10°). 


10.2.2.3 Vitrificación 


Los procesos de vitrificación son cada vez más importantes para la incorporación de contaminantes a ma- 
teriales sólidos (ver la sección 10.1.3.1). 


10.2.3 Procesos basados en radiación 


La radiación electromagnética puede utilizarse de varias formas para tratar contaminantes. 


10.2.3.1 Energía de microondas 


Las muestras de suelo pueden ser irradiadas con microondas para fundir parcialmente algunos de sus com- 
ponentes, produciendo una masa vitrificada que incorpora a los contaminantes y los hace insolubles, es por 
ello que esta técnica sólo se puede utilizar con los suelos no agrícolas. Los materiales conductores (por 
ejemplo grafito, hierro) promueven una conducción homogénea de la energía. Resulta interesante que la 
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decloración de materiales orgánicos también se puede lograr de esta manera, asi como la evaporación o 
destrucción de otros contaminantes orgánicos. 


10.2.3.2 Haz de electrones 


La irradiación de una corriente de aire con electrones produce la excitación de sus componentes (por ejem- 
plo N,, O, y H,O), produciendo especies activas capaces de oxidar a los contaminantes contenidos en el 
aire. Las especies activas más comunes producidas por esta vía incluyen átomos (N y O), iones moleculares 
(N,*, O,*), moléculas neutras oxidantes (O,) y radicales (OH). En consecuencia, esta técnica no se limita a 
la transferencia de contaminantes de una fase a otra, sino que los transforma en especies que son más ami- 
gables con el medio ambiente. Este método representa una ventaja económica en casos como la reducción 
de la emisión de determinadas dioxinas. 


10.2.3.3 Ultrasonido 


El ultrasonido aplicado a las soluciones acuosas crea un fenómeno llamado cavitación, que involucra altas 
presiones (hasta 1 000 atm) y temperaturas (hasta 5 000 K) formando diminutas burbujas dentro del líquido. 
Pueden ocurrir algunos fenómenos químicos útiles como resultado de la producción de radicales altamente 
oxidantes como los ‘OH (ver AOP en la sección 10.1.2.4.1). Algunos ejemplos de este uso incluyen a la 
oxidación de contaminantes como el As(TIT) tóxico a As(V), los compuestos oxigenados de la gasolina, las 
toxinas de cianobacterias, y el disulfuro de carbono. 


10.2.3.4 Métodos fotoquímicos 


Las oxidaciones fotoquímicas se han asociado tradicionalmente a los AOP (sección 10.1.2.4.1), ya que 
normalmente implican la irradiación de una muestra con luz ultravioleta en presencia de H,O, o de ozono, 
lo que produce radicales ‘OH. Curiosamente, la radiación solar también puede efectuar degradaciones foto- 
químicas por sí misma, con vidas medias incluso del orden de unos pocos minutos. Algunos ejemplos inclu- 
yen la degradación casi completa de esteroides hormonales y la fotooxidación de herbicidas y ligantes. 


10.2.4 Métodos basados en campos magnéticos 


Los campos magnéticos se pueden aplicar de varias maneras. Algunos ejemplos se detallan a continua- 
ción. 


10.2.4.1 Tratamiento magnético 


Un medio de baja conductividad sin propiedades ferromagnéticas no puede absorber per se la energía de 
un campo magnético. Sin embargo, la aplicación repentina de un campo magnético a un líquido en movi- 
miento promueve la relajación y alteración de las capas de hidratos y las películas de especies insolubles, 
facilitando así su coagulación y coalescencia. Por ejemplo, el equilibrio de carbonatos: 


Ca(HCO,), = CaCO,, + CO,,. + HO, (10.53) 


se desplaza hacia la formación de CaCO, insoluble debido a un aumento en el número de centros de 
cristalización en la solución acuosa durante el tratamiento magnético. La disolución de CO, adicional pro- 
ducida por este cambio de equilibrio promueve un cambio de pH que puede ser monitoreado para evaluar 
la eficacia de este proceso de remoción. Otros efectos incluyen una desgasificación resultante de la deshi- 
dratación local de la superficie de películas de microburbujas, y una disminución de la presión en el centro 
de los vórtices causados por la coalescencia y transición de los gases moleculares disueltos para formar 
burbujas libres. Finalmente, como resultado de la aplicación de campos magnéticos se forman radicales 
libres, oxígeno atómico, perácidos y compuestos que contienen nitrógeno. 


10.2.4.2 Partículas magnéticas 


Otros usos de separaciones magnéticas orientados al medio ambiente implican el uso de partículas muy 
finas de un compuesto magnético (por ejemplo el mineral de magnetita, Fe,O,) que se agrega al agua que 
se va a tratar (por ejemplo agua potable, aguas residuales industriales, aguas residuales domésticas). Estas 
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particulas se lavan previamente con el fin de eliminar las impurezas y obtener un punto de carga cero en 
el rango cercano al pH neutro (véase la sección 6.3.2). Luego, con una ligera acidificación del medio de 
tratamiento, se obtienen partículas con carga positiva capaces de adsorber partículas coloidales cargadas ne- 
gativamente. Una ventaja adicional es que las partículas de magnetita tienen grandes áreas superficiales. La 
mezcla se hace pasar a continuación por un tubo rodeado de imanes permanentes, que hacen que el total de 
las partículas se depositen en el fondo de un clarificador, llevando consigo a una gran parte de las impure- 
zas. La magnetita no magnetizada se deposita lentamente (1 m/h); sin embargo, un campo magnético hace 
que se deposite mucho más rápido (~ 100 m/h). Este tratamiento se puede mejorar añadiendo coagulantes. 
Con el fin de reutilizar las partículas de magnetita, se agrega sosa cáustica para revertir su carga superficial, 
logrando por consecuencia que las impurezas unidas se desprendan. La mezcla se hace pasar entonces por 
una serie de separadores magnéticos permanentes y la magnetita recuperada se recicla. Las aplicaciones 
incluyen la adsorción de colorantes orgánicos, la remediación de derrames de petróleo, y la eliminación de 
iones metálicos. 

Un método alternativo es la separación química asistida magnéticamente, que consiste en recubrir par- 
tículas magnéticas con extractores selectivos de iones metálicos contenidos en una capa de polímero or- 
gánico. Una vez que los iones metálicos se retiran de la solución objetivo, el proceso puede ser revertido 
removiéndolos mediante la generación de un pH adecuado. 


10.2.5 Métodos de filtración 


Los sistemas de filtración separan a los contaminantes sólidos o suspendidos de una matriz líquida en virtud 
de sus diferentes tamaños de partícula. Se pueden utilizar de forma independiente o de forma conjunta con 
otros sistemas de separación; de hecho, los sólidos en suspensión son eliminados comúnmente de las aguas 
residuales por filtración antes de otros tratamientos. Los medios de filtrado típicos son arena, materiales 
cerámicos, metales, polímeros y otros materiales que sean inertes al líquido tratado y a los materiales sus- 
pendidos o sólidos. La acumulación de materiales indeseables y las obstrucciones a menudo se resuelven 
empleando un retrolavado. El crecimiento de microorganismos en el medio filtrante se puede corregir adi- 
cionando desinfectantes al flujo antes del tratamiento. La filtración elimina a los residuos sólidos suspendi- 
dos de los efluentes secundarios de los procesos de tratamiento biológico y químico (por ejemplo, el fósforo 
precipitado químicamente). Los métodos de filtración se entienden mejor a la luz del llamado espectro de 
filtración (véase la figura 10.7). 


Tamaño de partícula (Angstroms, A?) 
logAa” 0 1 2 3 4 5 6 7 
Bacterias 
Humo de tabaco 
Asbesto 
Silica coloidal 
Herbicidas y pesticidas 
Sales acuosas 


lones metálicos 


Filtración de partículas! 


Microfiltración 
Ultrafiltración 


Nanofiltración 


Ósmosis 
inversa 


Método de separación 
Figura 10.7 Espectro de filtración simplificado. 


La filtración superficial consiste en la remoción de las partículas suspendidas mediante un tamizado 
mecánico del líquido. Esto se logra haciendo pasar al líquido a través de una capa fina de mallas metálicas 
tejidas, paños o una variedad de materiales sintéticos. 

La filtración profunda incluye varias capas de medios filtrantes, cada una de diferente tamaño y densidad. 
Los materiales más gruesos y ligeros se encuentran en la parte superior de la cama del filtro y se vuelven 


311 


progresivamente mas finos y mas densos en las capas inferiores. Las particulas grandes suspendidas son 
removidas por las capas superiores, mientras que las partículas más pequeñas se eliminan en las capas infe- 
riores. Las partículas son atrapadas a lo largo de la cama, no sólo en los pocos centímetros superiores. Por 
lo tanto se eliminan las partículas que tienen diámetros en el rango de 10-10% pm. 

Las micro, ultra y nanofiltraciones pueden separar partículas más pequeñas utilizando medios de fil- 
tración con tamaños de poros definidos (por ejemplo, 10*-1 um en microfiltración, 10?-10* pm en ultra- 
filtración, y 107-107 um en nanofiltración). Los residuos coloidales y los sólidos suspendidos se pueden 
eliminar por microfiltración. Determinadas sales, la mayoría de los compuestos orgánicos, las bacterias, los 
quistes de protozoarios, los ooquistes y los virus son eliminados por nanofiltración, de modo que el agua 
tratada quedará desinfectada. Esta filtración avanzada se utiliza para el tratamiento de efluentes que serán 
reutilizados como potables en aplicaciones indirectas tales como la inyección de aguas subterráneas, el 
ablandamiento del agua, la decoloración, o la remoción de microcontaminación. 

La ósmosis inversa puede ser entendida como una forma extrema de la filtración. La ósmosis implica 
la migración de agua de un lado de baja concentración del soluto a un lado de alta concentración a través 
de una membrana semipermeable que separa ambas soluciones. Su fundamento fisicoquímico reside en 
la necesidad de equilibrar los potenciales químicos de ambos lados. En este caso, la membrana debe ser 
permeable al solvente pero no a los contaminantes disueltos que serán removidos (por ejemplo, sales y 
compuestos de alto peso molecular). Por otro lado, en la ósmosis inversa se aplica presión para empujar al 
solvente (agua) para afuera del lado de alta concentración hacia el lado de baja concentración; esto facilita 
la extracción de especies insolubles del agua para su eliminación. Este proceso produce agua de alta calidad 
así como desechos concentrados. Además, separa y elimina sólidos disueltos, orgánicos, pirógenos, mate- 
ria coloidal, virus y bacterias del agua en el rango de partícula de 10*-10*um. La ósmosis inversa puede 
eliminar hasta 95% -99% de los sólidos totales disueltos (total dissolved solids, TDS) y hasta 99% de todas 
las bacterias. Se utiliza para la obtención de agua potable a partir del agua de mar y para la producción de 
agua ultrapura en varias industrias. 

Las membranas están hechas típicamente de acetato de celulosa o poliamidas aromáticas, debido a su alta 
permeabilidad al agua y su baja permeabilidad a las sales. Normalmente se producen en módulos espirales 
o de fibra hueca, los cuales son empacados en un recipiente de reacción. Su obstrucción por materiales 
insolubles puede minimizarse ya sea por pretratamiento de los flujos de alimentación o por dilución con el 
agua limpia producida. 

Un desarrollo alternativo interesante es la ósmosis hacia adelante. Mientras que en la ósmosis inversa se 
requiere de una presión alta para oponerse a la tendencia natural del agua dulce para moverse a través de la 
membrana para diluir al agua de mar, en la ósmosis hacia adelante el sistema se aprovecha de esta tendencia 
natural. Aquí, el agua salada se encuentra en un lado de la membrana, mientras que el agua dulce en el lado 
opuesto se transforma en una solución de alta concentración añadiendo NH, y CO,. El agua fluye natural- 
mente del agua salada hacia lo que es ahora la solución de arrastre, la cual puede tener una concentración 
de solutos de hasta 10 veces la del agua salada. No hay necesidad de una presión externa. La solución de 
arrastre diluida entonces se calienta para evaporar el CO, y el NH, para su reutilización, generando agua 
dulce como resultado (ver Patel-Predd, 2006). 


10.2.6 Evaporación 


En el campo de la remediación, este proceso térmico implica un cambio de fase de un líquido o suspensión 
al estado gaseoso para concentrar a un contaminante objetivo en la fase líquida y reducir el volumen a 
tratar. Cuanto menor sea la concentración del contaminante, menos útil resulta esta técnica. Los posibles 
problemas incluyen la formación de incrustaciones, el espumado, la corrosión y el salado. El alto costo del 
calentamiento y de los equipos resistentes al calor y a la corrosión hace de la evaporación una alternativa 
costosa. La evaporación solar es una opción interesante, aunque el costo del terreno requerido no puede ser 
pasado por alto. 


10.2.7 Burbujeo de aire/vapor 


Los contaminantes disueltos pueden ser transferidos de una fase condensada (líquido o sólido) a la fase 
vapor bajo la acción de corrientes de aire o de vapor. Como cualquier fenómeno de transferencia de masa, 
la fuerza motriz resulta de un gradiente de concentración entre las fases condensada y gaseosa. El método se 
aplica fundamentalmente a los contaminantes que presentan presiones de vapor suficientemente altas en las 
condiciones de operación. Si la fase de origen es un líquido, la ley de Henry regula el equilibrio correspon- 
diente (véase el capítulo 6). El vapor puede remover los contaminantes que pueden ser difíciles de eliminar 
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con aire. Obviamente, la corriente de gas resultante (contaminada) o el condensado deben ser tratados antes 
de su emisión a la atmósfera. 

Las unidades de extracción (por lo general torres empacadas, conocidas como burbujeadores de aire o 
tanques de aireación) se basan en gran medida en altas relaciones de área por unidad de volumen, obtenidas 
por lo general con materiales poliméricos o cerámicos. El extractor de aire incluye una boquilla aspersora 
en la parte superior de la torre. Ésta dispersa agua sobre el empaque de la columna. A medida que el agua 
desciende, el aire es forzado hacia arriba a través de la columna, arrastrando a los compuestos volátiles. 
Los empaques o deflectores dentro de la torre aumentan el área superficial del agua contaminada expuesta 
al aire, y por lo tanto maximizan el grado de volatilización. Posteriormente, el gas se recolecta y se limpia. 
Sus principales aplicaciones incluyen la remoción de gases disueltos en las aguas residuales [especialmente 
amoníaco, gases olorosos, y compuestos orgánicos volátiles (volatile organic compounds, VOC)]. Al igual 
que con la filtración, los problemas típicos son las obstrucciones por incrustaciones, con la consiguiente 
pérdida de presión de aire o de vapor. 


10.3 Tratamientos combinados 


La combinación de métodos para el tratamiento de residuos a menudo ofrece una amplia gama de posi- 
bilidades y una mayor eficiencia. Por ejemplo, las microondas se combinan con la fotocatálisis para el 
tratamiento de compuestos orgánicos oxigenados. Además, los procesos que combinan H,O,, O,, y los 
rayos UV son altamente eficientes. De hecho, muchos de los procesos descritos en este capítulo se pueden 
combinar entre sí para aumentar su efectividad, y las contribuciones individuales a la eficiencia global de 


un tratamiento a menudo se pueden simular mediante modelos matemáticos. 
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11 TRATAMIENTO BIOLOGICO DE CONTAMINANTES 
Y DESECHOS 


La eliminación de contaminantes de cuerpos de agua, aire y suelo que provienen de tratamientos biológi- 
cos, implica proveer condiciones adecuadas a los microrganismos presentes en el medio ambiente para que 
utilicen muchas sustancias orgánicas que están en los residuos como fuente de carbono, nitrógeno, fósforo, 
otros micronutrientes y también como fuente de energía. 

Los sistemas biológicos más desarrollados son empleados para el tratamiento de aguas residuales y pue- 
den ser de tipo aerobio o anaerobio. El uso de uno u otro depende de varios factores, como el tipo de sus- 
tancias presentes y su concentración. También se han desarrollado tratamientos biológicos para agua subte- 
rránea, efluentes industriales gaseosos y suelos. En este capítulo se hará una descripción de los principales 
tratamientos utilizados actualmente. 


11.1 Eliminación de contaminantes de aguas residuales 


Las aguas residuales no sólo están compuestas por residuos fecales, sino también por residuos de otros dre- 
najes de casas y edificios. Un sistema de alcantarillado reúne todos los drenajes de los fregaderos, lavabos 
y baños en grandes tuberías y alcantarillas. A la mezcla final se le conoce como aguas residuales negras 
o crudas. Las aguas negras contienen aproximadamente una parte de residuos en 1 000 partes de agua (es 
decir, 0.1% de residuos y 99.9% de agua). La producción de aguas residuales en los países desarrollados 
es del orden de 600-800 litros por persona por día. Esto significa que una comunidad de 100 000 personas 
producirá 6-8 millones de litros de aguas residuales cada día. El agua de lluvia diluye las aguas negras pero 
los contaminantes son suficientes para oscurecer el agua y darle un olor fétido. 

Varios tratamientos (como los discutidos en el capítulo 8) pueden eliminar a las sustancias orgánicas e 
inorgánicas antes de que las aguas residuales se viertan en aguas superficiales. Estos tratamientos se pueden 
clasificar como procesos aerobios y anaerobios. En general, los tratamientos aerobios se pueden utilizar 
cuando la concentración de contaminantes no es muy alta (como en aguas residuales domésticas), mientras 
que los tratamientos anaerobios se prefieren cuando la materia orgánica se encuentra en alta concentración 
como en las aguas residuales industriales (ver la tabla 11.1). 


Tabla 11.1 COD y BOD, (definidas en el capitulo 8) de aguas residuales seleccionadas. 


e Parametro COD (mg/L) BOD, (mg/L) 
Aguas residuales domésticas 250-800 110-350 
Aguas residuales de la industria lechera 1 800 900 
Destilerias de vino 60 000 30 000 
Aguas residuales de la industria curtidora 13 000 1270 


Estos procesos incluyen normalmente varios pasos: 


e Tratamiento preliminar. 

e Tratamiento primario. 

e Tratamiento secundario. 

e Tratamiento terciario. 

e Desinfección. 

e Tratamiento de lodos activados. 


11.1.1 Tratamientos preliminares 


El objetivo del tratamiento preliminar es eliminar los desechos y arena. Los desechos incluyen trapos, bol- 
sas de plástico y otros objetos tirados en los baños o arrastrados a través de coladeras en lugares donde están 
conectados al drenaje. La arena gruesa y grava también entran principalmente a través de las coladeras. 
Como los desechos y la arena dañan y tapan las bombas y algunos procesos del tratamiento posterior, es 
esencial eliminarlos lo que normalmente implica dos pasos: la separación de los desechos y la sedimenta- 
ción de arena y grava. Los desechos se retiran dejando que las aguas negras fluyan a través de una malla y 
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después se llevan a un incinerador. Se utiliza una trituradora en algunos sistemas para reducir los desechos 
a un tamaño de partícula relativamente fina que continúa a través del sistema para eliminarse en una etapa 
posterior. 

Después de pasar por la malla, el agua fluye a través de un tanque de sedimentación en donde su velo- 
cidad de flujo se reduce lo suficiente como para permitir que la arena se sedimente, se remueva mecánica- 
mente y se lleve a los vertederos. A veces se airean las cámaras de arena para impedir que se lleven a cabo 
procesos anaerobios en la materia orgánica disuelta y suspendida. 


11.1.2 Tratamiento primario 


Después del tratamiento preliminar, el agua residual fluye hasta grandes tanques llamados sedimentadores 
primarios. En estos sedimentadores, la velocidad de flujo es muy lenta (unos 2 m/h) lo que permite la se- 
dimentación de partículas. Este material consta de partículas visibles de materia orgánica provenientes de 
desechos de alimentos, materia fecal, trozos de papel higiénico y material inorgánico suspendido. Las par- 
tículas de material orgánico también incluyen bacterias y otros microorganismos (incluyendo patógenos) 
que inician la digestión de los residuos. 

Después del tratamiento primario, las partículas de material orgánico (alrededor de 30 a 50% de la mate- 
ria orgánica total) sedimentan y pueden eliminarse. Al mismo tiempo, las grasas y aceites flotan en la super- 
ficie formando una nata que puede ser separada. Todo el material eliminado, tanto las partículas orgánicas 
como las grasas, se combinan en lo que se conoce como lodos residuales primarios. 


11.1.3 Tratamientos secundarios 


El objetivo del tratamiento secundario es eliminar la materia orgánica coloidal y disuelta biodegradable. 
La materia orgánica coloidal proviene de las mismas fuentes que las partículas de material orgánico pero el 
tamaño de partícula es diferente. Las partículas coloidales son tan finas que no sedimentan, al menos no en 
un periodo de varias horas. Las bacterias y otros microorganismos (incluyendo patógenos) están incluidos 
en esta categoría. También hay material orgánico disuelto que proviene de jabones, detergentes, shampoos 
y otros agentes de limpieza y aseo. 

El tratamiento secundario también se llama tratamiento biológico, ya que utiliza organismos que descom- 
ponen los desechos, pues se alimentan de ellos. Básicamente, se crea un entorno en donde estos organismos 
se puedan alimentar de la materia orgánica coloidal y disuelta que proviene del tratamiento primario para 
descomponerla en dióxido de carbono y agua a través de su respiración celular. 


11.1.3.1 Procesos aerobios 


En el caso de procesos aerobios, lo único que hay que añadir es oxígeno con el fin de mejorar la respira- 
ción y el crecimiento de los microorganismos. Recordemos que el oxígeno consumido en el proceso de 
descomposición es la demanda bioquímica de oxígeno. Los microorganismos pueden estar suspendidos en 
las aguas residuales (se conocen como lodos activados) o estar adheridos a una superficie formando una 
biopelícula. 

Una amplia variedad de microorganismos se encuentran suspendidos o están adheridos en los procesos 
de tratamiento aerobio. Las bacterias aerobias heterótrofas pueden producir biopolímeros extracelulares 
que resultan en la formación de fóculos biológicos, que pueden separarse del líquido tratado mediante 
una sedimentación de calidad con una concentración relativamente baja de sólidos suspendidos y libres 
de bacterias. Los protozoarios también desempeñan un papel importante en los procesos de tratamiento 
biológico aerobio, ya que consumen las bacterias libres y partículas coloidales y, por lo tanto, ayudan en la 
precipitación de las aguas residuales. Los procesos aerobios que utilizan biopelículas generalmente poseen 
una ecología microbiana mucho más compleja que su contraparte de lodos activados, ya que las biopelí- 
culas pueden contener bacterias, hongos, protozoarios, rotíferos e incluso gusanos anélidos, platelmintos y 
nemátodos, si el tiempo de retención de la biomasa es mayor. 

La conversión de materia orgánica durante la oxidación aerobia se lleva a cabo por consorcios bacteria- 
nos de acuerdo con la siguiente reacción: 


xCHONSP + yO, + nutrientes > aCO, + bNH, + cCC¿H_NO, + otros productos (11.1) 
Materia Nuevas células 
orgánica 
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Estas nuevas células pueden ser degradarse durante la respiración endógena de la siguiente manera: 


C,H,NO, +50, — 5CO, + NH, + 2H,O + energía (11.2) 


11.1.3.1.1 Proceso aerobio basado en biomasa suspendida 


El proceso de lodos activados se utiliza tradicionalmente para el tratamiento secundario (ver figura 11.1). El 
agua del tratamiento primario entra un tanque equipado con un sistema para burbujear aire. Los residuos en- 
tran con una mezcla de microorganismos que degradan la materia orgánica coloidal y circulan a través del 
tanque mientras son aireados vigorosamente. Los microorganismos en este entorno bien ventilado, reducen 
la materia orgánica y la biomasa (incluyendo patógenos) conforme se alimentan unos de otros y tienden 
a formar flóculos que se asientan fácilmente cuando el agua no está en movimiento. En consecuencia, el 
agua se pasa del tanque de aireación a un tanque de sedimentación secundario, en donde los organismos 
sedimentan y el agua, con más de 90% de la materia orgánica eliminada, sigue su flujo. Una parte de los 
microorganismos sedimentados se bombean hacia la entrada del tanque de aireación y otra parte, que es el 
exceso, se elimina del proceso. 


Aguas residuales 


Tratamiento 
secundario 


Tratamiento 
primario 


Sedimentador 
secundario 


Sedimentador 
primario 


Lodos 
secundarios 


Recirculación 
de lodos 


Figura 11.1 Sistema convencional de lodos activados. 


Mientras los organismos se alimentan, van convirtiendo parte de la materia orgánica y los nutrientes en 
su propia biomasa, mientras otra porción se elimina como productos de su respiración. Así, conforme las 
cadenas alimenticias se llevan a cabo, la biomasa puede reducirse totalmente por procesos metabólicos a 
dióxido de carbono, agua y algunos nutrientes minerales que permanecen en la solución. 

Tanto los tanques de aireación como los de sedimentación pueden afectan en cierta medida, la elimina- 
ción/inactivación de los patógenos y parásitos. Durante la fase de aireación, la supervivencia de este tipo 
de microorganismos puede estar influenciada por factores ambientales (temperatura y luz solar), factores 
biológicos (inactivación por microorganismos antagonistas) y la propia aireación. La formación de flóculos 
durante la fase de aireación también es fundamental en la eliminación de microorganismos indeseables. 
Durante la fase de sedimentación, algunos parásitos pueden sedimentar, mientras que otros pueden quedar 
atrapados en los flóculos y así, ser removidos. En comparación con otros procesos de tratamiento biológico, 
el proceso de lodos activados es, entonces, relativamente eficiente en la eliminación de microorganismos 
patógenos y parásitos provenientes de las aguas residuales crudas. 


11.1.3.1.2 Modificaciones al proceso de lodos activados 


En la búsqueda de una mayor eliminación de materia orgánica y una menor producción de lodos, los espe- 
cialistas han desarrollado varias modificaciones al proceso convencional de lodos activados. Algunos de 
ellos se muestran en la tabla 11.2. 


11.1.3.1.3 Procesos aerobios basados en la formación de una biopelícula 


Los sistemas de crecimiento adherido o película fija se basan en la capacidad de los microorganismos de 
unirse a superficies inertes. El agua contaminada pasa a través de un biorreactor que contiene un medio 
inerte, donde los microorganismos se adhieren y forman una película gruesa llamada biopelícula. La bio- 
masa se mantiene en el reactor excepto por la que se va desprendiendo del medio de soporte. 
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Tabla 11.2 Modificaciones al proceso de lodo activado. 


Proceso 


Caracteristicas 


Sistema de aireacion 
extendida (figura 11.2) 


Las aguas residuales que entran al tanque de aireación no tienen un proceso previo de 
sedimentación primaria. El tiempo de aireación (aproximadamente 30 h) es mayor que 
en los sistemas convencionales y requiere menos oxigenación. La edad de los lodos es 
mayor y puede extenderse por más de 15 días. 


Zanja de oxidación 
(figura 11.3) 


Consiste en un canal de aireación ovalado con uno o más rotores para la oxigenación 
de aguas residuales. Este canal recibe aguas residuales filtradas y tiene un tiempo de 
retención hidráulico de aproximadamente 24 horas. 


Aireación por pasos 


El efluente primario entra al tanque de aireación a través de varios puntos, mejorando 
así su distribución en el tanque y haciendo más eficiente el uso del oxígeno. Esto au- 
menta la capacidad de tratamiento del sistema. 


Estabilización 
por contacto 


La mezcla fluye a un sedimentador seguido del contacto de las aguas residuales con los 
lodos en un tanque pequeño durante un período corto de tiempo (20-40 min); después 
el lodo se regresa a un tanque de estabilización con un tiempo de retención de 4-6 ho- 
ras. Este sistema produce menos lodos. 


Sistema de aeración 
completamente mez- 
clado (figura 11.4) 


Lodos activados 
de alto tasa 


Un sistema completamente mezclado permite una oxigenación más uniforme de las 
aguas residuales en el tanque de aireación. Este sistema puede soportar grandes varia- 
ciones en la concentración de contaminantes o la presencia de sustancias tóxicas. 


Este sistema se utiliza para el tratamiento de aguas con concentraciones de contami- 
nantes mucho mayores que en el proceso de lodos activados convencional. Hay un 
menor tiempo de retención hidráulico y periodos más cortos de aireación. 


Aireación con Oxí- 
geno puro 


La velocidad de transferencia de oxígeno es mayor para el oxígeno puro que para el 
oxígeno atmosférico, por lo que hay una mayor disponibilidad de oxígeno disuelto. El 
proceso mejora el tratamiento y reduce la producción de lodos. 


Aguas residuales 


Tratamiento 
primario 


Aguas residuales 


Tratamiento 
primario 
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Lodos 


Recirculación de lodos secundarios 


Figura 11.2 Sistema de aireación extendida. 
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Figura 11.3 Zanja de oxidación. 


Recirculación 
de lodos Lodos 


secundarios 


Tratamiento 
primario 


Aguas 
tratadas 


Sedimentador 
secundario 


Aguas residuales 


Figura 11.4 Sistema de aireación completamente mezclado. 


Los reactores de biopelícula son de varios tipos: filtros de goteo, contactores biológicos rotatorios (RBC) 
y filtros sumergidos (flujo ascendente y descendente). Los materiales de soporte incluyen grava, piedras, 
material plástico, arena o partículas de carbón activado. Dos factores importantes que influyen en el creci- 
miento bacteriano en el material de soporte son el flujo de las aguas residuales y el tamaño y la configura- 
ción geométrica del material. Varios fenómenos influyen en el desempeño de las biopelículas. Los recep- 
tores y donadores de electrones deben difundirse en la biopelícula, mientras que los productos de reacción 
deben transportarse hacia el exterior. 

Los procesos de biopelícula fija ofrecen la ventaja de producir altas concentraciones de biomasa en 
reactores relativamente pequeños, ya que se pierde poca biomasa en el efluente. El resultado es un alto 
tiempo de retención de la biomasa (necesario para fomentar el lento crecimiento de microorganismos) y 
la posibilidad de degradar contaminantes peligrosos o desechos con bajas concentraciones de compuestos 
orgánicos. 


i) Filtros por goteo o percoladores 


En un sistema de filtrado, el agua que proviene de la unidad del tratamiento primario se rocía en una cama 
de piedras, material cerámico, madera tratada, carbón granulado o plástico con un espesor de cama de 
aproximadamente 1.0 a 2.5 m para permitir su filtrado (véase la figura 11.5). Los espacios entre el medio 
filtrante proveen una amplia superficie de crecimiento para la biopelícula microbiana y suficiente espacio 
vacío para la difusión de aire. Así como en las corrientes naturales, el medio sostiene una compleja cadena 
alimenticia en la que participan bacterias, protozoarios, rotíferos, gusanos pequeños y otros organismos 
que se adhieren al medio inerte. El material orgánico en el agua, incluyendo a los organismos patógenos, 
se adsorbe y digiere conforme va fluyendo a través del reactor. Los conjuntos de organismos que ocasio- 
nalmente se desprenden de la biopelícula, salen del filtro y se remueven al pasar por los sedimentadores 
secundarios (es decir, tanques que trabajan de la misma manera que los sedimentadores primarios). A través 
del tratamiento primario y del sistema de filtrado, se elimina de 85 a 90% de la materia orgánica de las aguas 
residuales. 

Hay varios modos en que los filtros pueden funcionar, uno es el modo de recirculación en el cual el 
efluente se recircula parcialmente por el medio filtrante. Los cambios en la calidad y cantidad del agua 
residual se pueden controlar mediante el ajuste de la tasa de recirculación, la cual: 


e Mejora el contacto entre las aguas residuales y el material de filtración. 

e Ayuda a diluir las aguas residuales tóxicas. 

e Aumenta el oxígeno disuelto, lo que mejora la degradación de compuestos orgánicos y ayuda a en- 
frentar problemas de mal olor. 

e Mejora la distribución del afluente en la superficie del filtro. 

e Evita que el filtro se seque durante la noche, cuando el flujo de las aguas residuales es bajo. 

+ Evita el encharcamiento. 


La eliminación de agentes patógenos y parásitos por medio de los filtros es baja y errática. La eliminación 
de bacterias es inconsistente y varía entre 20 y 90% dependiendo de la operación del filtro. 


ii) Contactores biológicos rotatorios 


Los contactores biológicos rotatorios (rotating biological contactors, RBC) son otro ejemplo de biorreactor 
de película fija. Un RBC consiste en una serie de discos montados sobre un eje horizontal que giran lenta- 
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mente en las aguas residuales (véase la figura 11.6). Los discos estan sumergidos aproximadamente 40%. 
En cualquier momento, la parte sumergida mejora el contacto entre la biomasa adherida y las aguas resi- 
duales. Al girar, se promueve la oxigenación, así como la fuerza de corte que provoca el desprendimiento 
de la biopelícula en la superficie del disco. Las ventajas de los RBC incluyen: 


e Bajos tiempos de residencia hidráulica. 
e Bajos costos de operación y mantenimiento. 
e La producción de un lodo que se deshidratado fácilmente y se sedimenta con rapidez. 
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Figura 11.5 Filtro por goteo. 
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Figura 11.6 Contactor biológico rotatorio. 


11.1.3.2 Tratamiento anaerobio de aguas residuales 


La digestión anaerobia es un proceso microbiológico natural en suelos, arroyos y océanos. El objetivo del 
tratamiento de aguas residuales es confinar a los microorganismos naturales en un sistema artificial para 
optimizar la rapidez y el alcance de los procesos naturales de tal manera que las sustancias contaminantes 
puedan degradarse. Hay tres pasos básicos implicados en la digestión anaerobia: 


a) Hidrólisis 
b) Fermentación o acidogénesis 
c) Metanogénesis 


El punto de partida depende de la naturaleza de los residuos que deben ser tratados (ver figura 11.7). 

Existe un creciente interés en el tratamiento anaerobio por ser un proceso eficiente de tratamiento muy 
eficiente desde el punto de vista energético. Algunos ejemplos de aguas residuales tratadas por procesos 
anaerobios incluyen las de la destilación de alcohol, cervecerías, fabricación de productos químicos y far- 
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macéuticos, productos lacteos, procesamiento de quesos y de azucar y lixiviados de vertederos. Todos ellos 
tienen una alta concentración de contaminantes. Los procesos anaerobios tienen las siguientes ventajas: 


e Se requieren menos nutrientes. 

e Se producen menos lodos biológicos. 

+ Se requiere menos energía. 

+ Se produce una fuente de energía potencial, el metano. 
e Se requieren reactores más pequeños. 


Una estrategia exitosa para el tratamiento de aguas residuales por sistemas anaerobias consiste en con- 
centrar los microorganismos de crecimiento lento (ver figura 11.8). 
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Hidrólisis | | | | 
Acidos grasos Monosacaridos Aminoacidos Purinas y 


pirimidinas 


AP Acidos grasos volatiles: acido 
Fermentación 


fórmico, acético, propiónico, 


butírico, láctico y succínico. 


Sustancias metanogénicas: Ho, 


CO», formiato, metanol, 


metilaminas, acetato. 


Metanogénesis 


Metano y dióxido de carbono 


Figura 11.7 Procesos metabólicos durante la oxidación anaerobia. 


11.1.3.2.1 Tanques sépticos 


El sistema de tanques sépticos es el sistema de tratamiento anaerobio más antiguo y más utilizado. Fue 
introducido a finales del siglo XIX y está compuesto por un tanque y un terreno de absorción. La función 
principal del tanque es la digestión biológica de la materia orgánica en condiciones anaerobias, seguido por 
la separación de sólidos. 

El tanque se fabrica de concreto, metal o fibra de vidrio, diseñado para remover sólidos de las aguas re- 
siduales y para evitar atascos. Las aguas residuales se someten a la digestión anaerobia, dando como resul- 
tado la producción de lodos llamados residuos sépticos y una capa flotante de sólidos ligeros llamado nata. 
Los residuos sépticos se eliminan principalmente mediante su aplicación en un terreno o combinándolos 
con lodos de aguas residuales municipales. El tanque debe inspeccionarse periódicamente y limpiarse cada 
3 a 5 años para eliminar residuos sépticos acumulados. En climas cálidos, los tanques sépticos proporcionan 
la eliminación eficiente de sólidos suspendidos (aproximadamente 80%) y DBO (> 90%). Estos tanques 
suelen lograr de 65-80% y 70-80% de la eliminación de BOD y sólidos suspendidos respectivamente. La 
digestión anaerobia en estos tanques permite una inactivación limitada de los agentes patógenos. 

Las aguas residuales de los tanques sépticos llegan al terreno de absorción a través de un sistema de 
tuberías perforadas rodeadas de grava o piedras molidas. Estos efluentes siguen su tratamiento en el suelo 
mientras se lixivia a las aguas subterráneas. Las aguas residuales sépticas son los principales contribuyentes 
a la contaminación de las aguas subterráneas por microorganismos patógenos. 
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11.1.3.2.2 Reactor anaerobio de lecho de lodos de flujo ascendente 
(UASB, por sus siglas en inglés) 


El digestor UASB fue introducido a principios del siglo Xx, y tras numerosas modificaciones se utilizó a 
nivel comercial en los Países Bajos para el tratamiento de aguas residuales industriales generadas por la 
industria de alimentos. 

El digestor de tipo UASB consiste en una capa inferior de lodos empacados, un lecho de lodos y una 
capa líquida superior. Las aguas residuales fluyen de forma ascendente a través del lecho de lodos que 
está cubierta por una capa flotante de flóculos bacterianos activos. Un sedimentador separa a los flóculos 
del efluente y el gas se recoge en la parte superior del reactor. El proceso resulta en la formación de lodos 
granulares que se sedimenta bien. 


11.1.3.2.3 Filtros anaerobios 


Son equivalentes a los filtros percoladores, pero trabajan en condiciones anaerobias. Contienen materiales 
de soporte (rocas, grava, plástico) con espacios vacíos que ocupan 50% o más del volumen del reactor. La 
mayor parte de bacterias anaerobias crecen adheridas al medio de soporte, pero algunos forman flóculos 
que quedan atrapados en el soporte. Las aguas residuales fluyen en el reactor de forma ascendente lo que 
ayuda a conservar los sólidos suspendidos en la columna. Este sistema consigue una eliminación de DBO 
modesta, pero una buena eliminación de sólidos. Aproximadamente 20% de la DBO se convierte en CH. 


11.1.3.2.4 Reactores anaerobios de lecho expandido y fluidizado 


Estos reactores se introdujeron en la década de 1970. Algunas características distinguen a los lechos expan- 
didos de los fluidizados. La expansión del lecho causada por el flujo ascendente del agua residual es mucho 
mayor en los primeros que en los segundos. Las aguas residuales fluyen de forma ascendente a través de 
una cama de arena que proporciona una superficie para el crecimiento de la biopelícula. La velocidad del 
flujo es lo que determina si el lecho es expandido o fluidizado. Este proceso es eficaz para el tratamiento 
de sustratos orgánicos presentes en baja concentración y permite un tiempo de retención de sólidos alto, 
pero su desventaja es la gran cantidad de energía requerida para que la velocidad de flujo ascendente sea 
suficiente para la expansión de la cama, además del volumen relativamente grande ocupado por el material 
de soporte. 


11.1.3.2.5 Contactor biológico rotatorio anaerobio 


Un contactor biológico rotatorio anaerobio es similar a su homólogo aerobio, excepto que el reactor está 
sellado para crear las condiciones anóxicas. Este sistema permite una mayor inmersión de disco porque la 
transferencia de oxígeno no es un factor que deba considerarse. Tiene las siguientes ventajas: 


e Baja producción de residuos sólidos. 
e Capacidad para soportar fuertes cargas de sustancias tóxicas. 
e Producción de metano. 
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Figura 11.8 Procesos anaerobios. 
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11.1.3.3 Eliminación biológica de nutrientes 


El aumento en el conocimiento del problema de la eutrofización ha llevado a la modificación de los siste- 
mas de lodos activados con el fin de lograr la eliminación de nitrógeno y fósforo, así como la oxidación de 
residuos, un proceso conocido como remoción biológica de nutrientes (RBN). 

Recuerde que en el ciclo natural del nitrógeno (consulte la sección 7.4.5), las bacterias convierten las for- 
mas del nitrógeno que sirven como nutrientes (es decir, amoniaco y nitritos) en N, presente en la atmósfera. 
Este proceso se denomina desnitrificación. Para la remoción biológica de nitrógeno, el sistema de lodos 
activados se separa en zonas, y las condiciones en cada zona se controlan de manera que se promueva el 
proceso de nitrificación—desnitrificación. 

Como opción a la remoción biológica de nutrientes se pueden utilizar otros procesos químicos. Uno de 
ellos implica simplemente pasar las aguas residuales del tratamiento secundario estándar a un filtro de cal, 
lo que provoca que se forme un precipitado insoluble de fosfato de calcio: Ca,(PO,),. 


11.1.3.3.1 Nitrificación en reactores de crecimiento suspendido 


Al igual que en la eliminación del DBO, la nitrificación puede lograrse en procesos biológicos de creci- 
miento suspendido o adherido. Para procesos de crecimiento suspendido, el enfoque más común es lograr la 
nitrificación junto con la eliminación de DBO en el mismo proceso de lodos activados sencillo, que consiste 
en un tanque de oxigenación, un sedimentador y un sistema de recirculación de lodos (ver figura 11.9). Este 
proceso se caracteriza por una alta relación de carbono/nitrógeno y una baja población de bacterias nitrifi- 
cantes, ya que la mayoría del oxígeno es utilizada por los microorganismos heterótrofos. 

En casos en los que el agua residual contiene sustancias tóxicas e inhibitorias se puede utilizar un sistema 
doble de lodos de crecimiento suspendido (véase figura 11.10). Consiste en dos tanques de aireación y dos 
sedimentadores en serie. La primera unidad opera con tiempos de retención de sólidos cortos para la elimi- 
nación de DBO, mientras que la nitrificación se lleva a cabo en la segunda unidad. Las bacterias responsa- 
bles de la nitrificación tienen un crecimiento mucho más lento que las bacterias heterótrofas y por lo tanto 
los sistemas diseñados para la nitrificación generalmente tienen un mayor tiempo de retención hidráulica 
y lodos de mayor edad que los sistemas diseñados sólo para eliminación de DBO. La edad de los lodos es 
el tiempo que pasan los microorganismos en contacto con las aguas residuales; la nitrificación se observa 
cuando la edad de los lodos es mayor a los cuatro días. 
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Figura 11.9 Sistema simple de nitrificación para lodos de crecimiento suspendido. 
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Figura 11.10 Sistema doble de lodos de crecimiento suspendido para la nitrificación. 


11.1.3.3.2 Procesos de desnitrificación 


La nitrificación debe ir seguida del proceso de desnitrificación para eliminar el nitrógeno de las aguas resi- 
duales, lo que implica la reducción del nitrato a Óxido nítrico, óxido nitroso y nitrógeno gaseoso, acoplado 
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a la cadena respiratoria de transporte de electrones (ya que los nitratos o nitritos se utilizan como aceptores 
de electrones para la oxidación de una diversidad de donadores de electrones inorgánicos u orgánicos). 

Una amplia variedad de bacterias puede afectar la desnitrificación. Los organismos heterótrofos incluyen 
Achromobacter, Acinetobacter, Agrobacterium, Alcaligens, Bacillus y Flavobacterium. Las Pseudomonas 
son las bacterias desnitrificadoras más comunes y están ampliamente distribuidas en la naturaleza. Utilizan 
una amplia gama de compuestos orgánicos incluyendo hidrógeno, metanol, carbohidratos, ácidos orgáni- 
cos, alcoholes y compuestos aromáticos. La mayoría de estas bacterias son organismos aerobios facultati- 
vos con la habilidad de usar el oxígeno, al igual que el nitrito o nitrato, aunque el oxígeno disuelto puede 
inhibir la reducción de nitrato. 

Las bacterias nitrificantes autótrofas (por ejemplo, Nitromonas europea) pueden utilizar nitrito para oxi- 
dar amoníaco con la producción de nitrógeno gaseoso (cuando el oxígeno está ausente). 

Todos los procesos biológicos de remoción de nutrientes incluyen una zona aerobia en la cual se lleva 
a cabo la nitrificación. Las condiciones anóxicas (es decir, la deficiencia de oxígeno disuelto, aunque el 
oxígeno esté presente en forma de nitrato o nitrito) deben estar presentes para permitir la desnitrificación 
biológica y la eliminación del nitrógeno. Como la reducción de nitrato necesita un donador de electrones, 
puede suministrarse en forma de aguas residuales, respiración endógena o una fuente externa de carbono. 

Los tipos de procesos de remoción de nitrógeno por medio de biomasa suspendida pueden clasificarse 
como sistemas de lodos activados sencillos o dobles. El sistema sencillo supone sólo un dispositivo de sepa- 
ración de sólidos (normalmente un sedimentador secundario). El tanque de lodos activados puede dividirse 
en diferentes zonas, una con condiciones anóxicas y la otra aerobia y el licor mezclado puede bombearse de 
una zona a otra (es decir, una recirculación interna), pero la separación liquido-sólido se produce sólo una 
vez. La figura 11.11 muestra un diagrama de un proceso de este tipo, donde se alimenta de nitrato al reactor 
aerobio y el flujo de recirculación contiene a los lodos activados. 
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Figura 11.11 Sistema simple de lodos para la eliminación de nitrógeno. 


En el sistema doble de lodos, que es el más común, un proceso aerobio (para la nitrificación) es seguido 
por un proceso anóxico (para la desnitrificación), cada uno con su propio sedimentador. Esto produce dos 
lodos (ver figura 11.12). En el proceso de desnitrificación debe agregarse un sustrato orgánico (normalmen- 
te metanol) para crear una demanda biológica para el nitrato. 
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Figura 11.12 Sistema doble de lodos para la eliminación de nitrógeno. 


Se han desarrollado otros procesos para la eliminación de nitrógeno (por ejemplo, el proceso de Bar- 
denpho) donde se incorporan tanto la desnitrificación preanóxica como la posanóxica. Como se muestra 
en la figura 11.13, consta de dos tanques aerobios y dos anóxicos seguidos de un tanque de sedimentación 
de lodos. El primer tanque es anóxico y se utiliza para la desnitrificación (donde la materia orgánica de las 
aguas residuales se utiliza como fuente de carbono). El siguiente reactor es aerobio y se utiliza para la oxi- 
dación de la materia orgánica, así como para la nitrificación. El licor mezclado de este reactor, que contiene 
nitrato, se recircula al primer reactor. El reactor anóxico 3 remueve al nitrato restante en el efluente de la 


330 


desnitrificacion. Por último, el reactor 4 es un tanque aerobio utilizado para eliminar al nitrógeno gaseoso 
que resulta de la desnitrificación, con lo que se mejora la sedimentación del licor mezclado. 
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Figura 11.13 Proceso Bardenpho. secundarios 


11.1.3.3.3 Eliminación biológica de fósforo 


El fósforo se elimina en las plantas de tratamiento de aguas residuales por medios químicos (por ejemplo, 
la precipitación de fósforo con hierro o aluminio, consulte la sección 10.1.2) y por medios microbiológicos 
por procesos conocidos como remoción biológica de fósforo. Su principal ventaja es la reducción de costos 
de productos químicos y una menor producción de lodos en comparación con la precipitación química. Se 
basa en los siguientes hechos: 


a) Diversas bacterias pueden almacenar fósforo en forma de polifosfatos. 

b) En condiciones anaerobias, los organismos capaces de acumular fósforo asimilan productos de fer- 
mentación (por ejemplo, ácidos grasos volátiles) formando sustancias de almacenamiento dentro de 
la célula (por ejemplo, poli-B-hidroxibutirato, PHB), liberando fósforo a partir del polifosfato alma- 
cenado. 

c) En condiciones aerobias se produce energía por la oxidación de los productos orgánicos de almace- 
namiento lo que permite la síntesis de polifosfato. 


Por lo tanto, las bacterias toman el fosfato de la solución y lo almacenan cómo polifosfato. El fosfato es 
removido conforme los microorganismos en exceso se separan como lodos secundarios que pueden sumar- 
se a los lodos primarios para producir un lodo rico en nutrientes. 

Todos estos procesos incorporan etapas aerobias y anaerobias y se basan en la acumulación de fósforo 
durante la fase aerobia y su posterior liberación durante la etapa anaerobia. Los sistemas comerciales pue- 
den dividirse en procesos de corriente principal y de corriente lateral. A continuación se describen las más 
populares. 


11.1.3.3.3.1 Phoredox (A/O) 


El proceso aerobio/óxico (A/O) consiste en un sistema de lodos activados modificado que incluye una zona 
anaerobia antes de la del tanque de aireación convencional (ver figura 11.14). Durante la fase anaerobia, el 
fósforo inorgánico se libera de las células como resultado de la hidrólisis del polifosfato. La energía libe- 
rada se utiliza para la captación de DBO de las aguas residuales. Durante la fase aerobia, el fósforo soluble 
removido por bacterias, que sintetizan polifosfato utilizando la energía liberada de la oxidación de la DBO. 
El proceso A/O da como resultado la remoción de fósforo y DBO de efluentes y produce un lodo rico en 
fósforo. 


11.1.3.3.3.2 Proceso UCT 


La serie de tratamiento en el proceso UCT incluye tres tanques (anaerobio-anóxico-aerobio) seguido por 
un sedimentador final (véase figura 11.15). Este proceso incluye desnitrificación y eliminación biológica 
de fósforo. El uso de la zona anóxica minimiza la cantidad de nitrato en la zona anaerobia. Los lodos no 
se reciclan del sedimentador final al primer reactor, con el fin de tener condiciones anaerobias estrictas en 
el reactor anaerobio. Los lodos activados se recirculan a la zona anóxica, y el licor mezclado anóxico se 
recircula a la zona anaerobia, donde la concentración de nitrato es mínima. 
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Figura 11.14 Proceso A/O para la eliminación de fósforo. 
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Figura 11.15 Proceso UCT para la eliminación de fósforo y nitrógeno. 


11.1.3.3.3.3 Bardenpho modificado 


El proceso Bardenpho mencionado anteriormente puede modificarse para lograr una eliminación conjunta 
de nitrógeno y fósforo. El sistema de cinco etapas proporciona condiciones anaerobias, anóxicas y aerobias 
para la eliminación de fósforo, nitrógeno y carbono (ver figura 11.16). Una segunda etapa anóxica permite 
la desnitrificación adicional utilizando el nitrato producido en la fase aerobia como receptor de electrones 
y al carbono orgánico endógeno como el receptor de electrones. La etapa aerobia final elimina al nitrógeno 
gaseoso y minimiza la liberación de fósforo en el sedimentador final. El licor mezclado de la primera zona 
aerobia se recircula a la zona anóxica. 
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Figura 11.16 Proceso Bardenpho modificado para la eliminación de fósforo y nitrógeno. 
11.1.4 Tratamiento terciario 


Los tratamientos de aguas residuales terciarios o avanzados son necesarios para eliminar componentes sus- 
pendidos, coloidales y disueltos presentes después de un tratamiento secundario convencional. Los compo- 
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nentes disueltos pueden variar desde iones inorgánicos relativamente simples (por ejemplo, Ca”, K*, SO,*, 
NO, y PO,”) a compuestos orgánicos sintéticos complejos, que deben eliminarse de acuerdo con la calidad 
requerida del efluente final. 

Los tratamientos terciarios pueden consistir en procesos físicos (por ejemplo, filtración, adsorción, ósmo- 
sis inversa, electrodiálisis y adsorción de carbono) o procesos químicos (por ejemplo, coagulación química, 
desinfección, oxidación, precipitación o intercambio iónico). 


11.1.5 Desinfección química y física 


La desinfección es la destrucción de patógenos y otros tipos de microorganismos tales como virus, bacterias 
y hongos por medios físicos o químicos. 

Como se describe en la sección 10.1.1, el agente de desinfección más ampliamente utilizado es el cloro 
gaseoso porque es eficaz y relativamente barato. Se utiliza para desinfectar albercas y se añade en pequeñas 
cantidades al agua potable para reducir las enfermedades transmitidas por el agua contaminada. Sin embar- 
go, este tratamiento también introduce cloro en cauces naturales e incluso niveles mínimos de cloro pueden 
dañar a los organismos acuáticos. Además, el cloro reacciona con compuestos orgánicos en cierta medida 
para formar hidrocarburos clorados simples o complejos o los trihalometanos, que tienden a ser tóxicos y no 
biodegradables. El dióxido de cloro se utiliza como un desinfectante avanzado para agua potable. En ciertas 
partes del mundo su uso ha reemplazado al del cloro porque forma menos subproductos. 

Otra técnica de desinfección utiliza ozono pues es muy eficaz para matar microorganismos. En el proceso, 
el ozono forma oxígeno, lo que mejora la calidad del agua. Dado que el ozono es inestable debe generarse 
en el lugar donde se utilizará, lo que requiere de una inversión considerable de capital y energía. 

También se puede pasar el efluente a través de un conjunto de fuentes de radiación ultravioleta, que mata 
a los microorganismos pero de ningún otro modo afecta al agua. 


11.2 Opciones de tratamiento de lodos 


Los lodos se componen principalmente de sólidos generados durante los procesos del tratamiento de aguas 
residuales. Los tipos de lodos que deben tratarse o eliminarse son los siguientes: 


e Grava. Es una mezcla de materiales gruesos y densos como arena, astillas de hueso y vidrio. Se re- 
cogen en un desarenador y se eliminan directamente en un relleno sanitario. 

e Espuma. Consiste en el material que flota en los sedimentadores primario y secundario. Puede conte- 
ner grasas, aceites, ceras, jabones, cabello, papel, algodón y materiales plásticos que tienen gravedad 
específica inferior a 1. 

e Lodos primarios. Es el lodo generado por el tratamiento primario que se acumula en el sedimenta- 
dor primario. La posibilidad de la presencia de patógenos es significativa porque incluye material 
procedente directamente de inodoros; de hecho, se considera como un material biológico peligroso. 
Contiene 3-8% de sólidos. 

e Lodos secundarios. Se generan durante los procesos de tratamiento biológico. Los sólidos presentes 
son en su mayoría sustancias ogánicas y su composición varía de 0.5-2% para lodos activados gene- 
rados en los procesos aerobios de biomasa suspendida, hasta a 5% en los filtros por goteo. 

e Lodos terciarios. Se generan en los tratamientos terciarios (por ejemplo, en un tratamiento químico 
para eliminar el fosfato). 


Inicialmente se consideró a los lodos como un material que se debía desechar. Por lo tanto, eran enviados 
a rellenos sanitarios, incinerados o incluso vertido en el mar, lo que eventualmente causa contaminación. 
En las últimas décadas se tiende a convertir los lodos en abono orgánico. Aun así, el valor de los lodos como 
fertilizante no permite un balance positivo con los costos de su tratamiento y transporte. Debe considerarse 
que su verdadero valor está en favorecer un ciclo de nutrientes sustentable en los suelos y la protección de 
la contaminación y la eutrofización cultural de los cauces de agua. 

Los principales métodos empleados para el procesamiento de lodos se utilizan para disminuir la hume- 
dad, mientras que la digestión, el composteo y la incineración se utilizan principalmente para tratar o esta- 
bilizar el material orgánico en el lodo. 

En la actualidad se utilizan cuatro métodos alternativos para el tratamiento y conversión de lodos en 
abono orgánico, que son: digestión aerobia o anaerobia, composteo, pasteurización y estabilización con 
cal. Ninguno de ellos es capaz de eliminar sustancias tóxicas como los metales pesados y compuestos or- 
gánicos sintéticos no biodegradables. La presencia de dichas sustancias puede impedir la utilización de los 
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lodos como fertilizantes, y sólo su incineración en condiciones controladas puede destruir las sustancias 
orgánicas tóxicas. 


11.2.1 Digestión anaerobia de lodos 


El lodo crudo se coloca reactores llamados digestores de lodos. El biogás formado se puede utilizar para la 
calefacción y como combustible. De hecho, comúnmente el biogás se quema para calentar los digestores 
ya que las bacterias que digieren los lodos funcionan mejor cuando la temperatura es de 38°C. También, el 
metano puede purificarse pasando el biogás a través de una columna de agua. El dióxido de carbono es muy 
soluble en agua, mientras que el metano no lo es. El metano casi puro resultante puede usarse para como 
complemento del gas natural. 

Después de cuatro a seis semanas, la digestión anaerobia está razonablemente completa y lo que queda 
es llamado lodo tratado. Consiste en restos de materia orgánica, que ahora son un material relativamente 
estable, rico en nutrientes y parecido al humus. Los patógenos se han eliminado en gran medida, si no es 
que en su totalidad, y por lo tanto ya no suponen un riesgo significativo para la salud. 

Estos lodos tratados son un excelente abono orgánico que puede aplicarse directamente a los jardines 
y campos de cultivo o puede ser “deshidratado” por medio de filtros prensa, donde el lodo se pasa entre 
rodillos que exprimen a la mayoría del agua y dejan el material orgánico como una torta semisólida. Esta 
torta es fácil de almacenar, distribuir y extender en campos de cultivo como se extiende tradicionalmente 
el estiércol. 


11.2.2 Composteo 


El composteo tradicional consiste en poner desechos de jardines y alimentos en una pila bien ventilada 
que le permita a los microorganismos descomponedores reducir los residuos a un material estable, rico en 
nutrientes y parecido al humus. El mismo concepto es aplicable al tratamiento de los lodos en aguas resi- 
duales. Los lodos crudos se mezclan con virutas de madera u otros materiales que reduzca el contenido de 
agua. A continuación, se coloca en pilas estrechas y largas que permitan la circulación de aire y que puedan 
ser revolverse con maquinaria). Las bacterias y otros microorganismos degradan la materia orgánica para 
formar un material semejante al humus. Los patógenos se eliminan en la competencia. Mientras las pilas 
se mantengan bien ventiladas, los olores repugnantes típicos de respiración anaerobia son insignificantes. 
Después de seis a ocho semanas de composteo, se separa el humus resultante de las virutas de madera. Las 
virutas se pueden reutilizar y el humus está listo para su aplicación en el suelo. 


11.2.3 Pasteurización y secado 


El lodo crudo puede ser deshidratado y la torta de lodos resultante se puede colocar en secadores de grandes 
dimensiones, donde el lodo se pasteuriza (es decir, se calienta para matar a los patógenos). Se producen 
gránulos secos e inodoros listos para ser utilizados como abono orgánico. 


11.2.4 Estabilización con cal 


Los lodos crudos se pasan por un filtro prensa y la torta resultante se mezcla con cal apagada (es decir, óxido 
de calcio). La reacción de la cal con la humedad aumenta la temperatura y el pH lo suficiente como para 
matar a los patógenos. La mezcla puede aplicarse como un abono orgánico, siendo la cal otro ingrediente 
del fertilizante ya que es bueno para neutralizar los suelos ácidos. 


11.3 Reutilización de aguas residuales 
Después de que las aguas residuales han sido tratadas, pueden reutilizarse para: 


+ Riego de cultivos agrícolas. 

e Riego de jardines (patios escolares, campos de golf, jardines residenciales). 
e Recarga de aguas subterráneas. 

e Uso recreativo (lagos y estanques, pesca, recarga de pantanos). 

+ Uso urbano no potable (apagar incendios, aire acondicionado, sanitarios). 
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e Agua potable. 
e Uso industrial (refrigeración, procesamiento de agua). 


El principal cuidado que se tiene en la reutilización del agua es cumplir con los requisitos de calidad para 
su uso. Los requisitos de calidad están determinados por las autoridades federales, estatales y regionales y 
pueden variar ampliamente de un país a otro. 


11.4 Tratamiento biológico del suelo y las aguas 
subterráneas 


Existe una creciente preocupación por la contaminación de los suelos y las aguas subterráneas con desechos 
peligrosos, causada a veces por efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales. Se ha estimado que 
la contaminación de las aguas subterráneas con productos químicos peligrosos ocurre o se sospecha que 
ocurre en 70-80% de las instalaciones de rellenos sanitarios en Estados Unidos. Los biotecnólogos am- 
bientales están trabajando para encontrar formas de reducir la contaminación ambiental mediante el uso de 
herramientas modernas de la microbiología, la ecología molecular, la química y las ciencias de ingeniería 
ambiental. La transformación de los xenobióticos por la acción microbiana ya ha sido discutida en el capí- 
tulo 9. En esta sección nos concentramos en las estrategias de tratamiento biológico de suelos y acuíferos. 

Las diversas tecnologías que dependen de las actividades de degradación de microorganismos y se en- 
focan en mejorar los lentos procesos de biodegradación natural en los suelos se engloban en el término 
biorremediación. 

El objetivo de la biorremediación es degradar los contaminantes orgánicos hasta que su concentración 
sea indetectable o sea inferior a los límites establecidos como seguros o aceptables por las autoridades 
reguladoras. La lista de compuestos que pueden degradarse biológicamente por alguna metodología de 
biorremediación es larga. Sin embargo, ya que estos compuestos están muy extendidos, representan riesgos 
para la salud o el medio ambiente. El interés se ha centrado en el petróleo y sus productos, la gasolina y sus 
componentes, hidrocarburos aromáticos policíclicos, compuestos alifáticos clorados como el tricloroetileno 
y el tetracloroetileno (también llamado percloroetileno) e hidrocarburos aromáticos clorados. Los metales 
también son de interés en la biorremediación porque los microorganismos pueden alterados a formas menos 
dañinas, aunque no sean biodegradables. 

La biorremediación debe cumplir algunos criterios para considerarse seriamente como una forma práctica 
de tratamiento: 


e Deben existir microorganismos que tengan la actividad catabólica necesaria. 

e Los organismos deben tener la capacidad para transformar el compuesto a tasas razonables y reducir 
su concentración a niveles que cumplan con las normas reglamentarias. 

+ No deben generar productos tóxicos en las concentraciones que puedan alcanzarse durante la reme- 
diación. 

e El sitio que va a tratarse no debe contener una concentración de una o varias sustancias que sean muy 
inhibitorias para las especies encargadas de la biodegradación o deben de existir medios para diluir o 
neutralizar los inhibidores hasta que sean inocuos. 

+ La compuestos que van a tratarse deben estar disponibles para los microorganismos. 

e Las condiciones en el sitio o el biorreactor deben promover el crecimiento o actividad microbiana 
(por ejemplo, un suministro adecuado de nutrientes inorgánicos, suficiente O, o algunos otros recep- 
tores de electrones, humedad favorable, temperatura adecuada, una fuente de carbono y energía para 
el crecimiento) si el contaminante se cometaboliza. 

+ El costo de la tecnologia debe ser inferior o, cuando menos, no superior al de otras tecnologías que 
también puedan destruir la sustancia de interés. 


Si cualquiera de estos criterios no se cumple, la biodegradación puede no ser un enfoque adecuado para 
cumplir los objetivos de limpieza de un suelo o agua subterránea. 

Actualmente se utiliza una variedad de tecnologías y procedimientos, y una serie de enfoques nuevos y 
prometedores han sugerido o han llegado a etapas avanzadas de desarrollo. Algunas de estas tecnologías 
incluyen tratamientos in situ, en los que el suelo no se remueve o las aguas subterráneas no se bombean para 
su tratamiento en la superficie. La biorremediación in situ ofrece la ventaja de tener un costo relativamente 
bajo, pero la desventaja de no estar sujeta a un riguroso control. Otras tecnologías de biorremediación re- 
quieren la remoción de los materiales contaminados de su ubicación original. Esta remoción aumenta los 
costos moderada o sensiblemente, pero los procesos son más controlados. 
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11.4.1 Biorremediacion in situ 


Los microorganismos en los suelos tienen una amplia gama de actividades catabólicas, y una forma sencilla 
de degradar contaminantes es confiar en la microflora nativa. Si el contaminante va a ser cometabolizado, 
se debe proporcionar un suministro adecuado de nutrientes inorgánicos, suficiente O, o algún otro recep- 
tor de electrones, humedad y temperatura adecuadas, y fuentes de carbono y energía para su crecimiento. 
Este procedimiento se denomina bioestimulación. Además, la demanda O, de la microflora aumenta con el 
carbono orgánico agregado y la tasa de difusión de O, del aire en el suelo es lenta y puede no ser suficiente 
para mantener el metabolismo de las bacterias aerobias responsables del proceso. La necesidad de proveer 
O, suplementario se satisface mezclando el suelo de alguna manera (por ejemplo, arando o por un mezcla- 
do más profundo). Otro factor limitante para la rápida transformación microbiana es la humedad. Ya que 
el suelo superficial a menudo se seca, se necesitan sistemas que proporcionen agua y mantengan el nivel 
óptimo de humedad para los organismos aerobios. 

La remediación por estos métodos se limita a las temporadas cuando la temperatura del suelo está en un 
rango que permite la actividad y crecimiento bacteriano. La biodegradación puede ser muy lenta o nula 
durante los períodos fríos del año en las zonas templadas. A veces se inoculan al suelo microorganismos en 
un proceso llamado bioaumentación, aunque esa inoculación no siempre es eficaz. 

La eficacia del tratamiento de la tierra cuando sufre derrames de petróleo y de otros productos petroleros 
se ha confirmado en experimentos cuidadosamente controlados en el laboratorio y en el campo. Así, los 
hidrocarburos en la gasolina y combustibles y aceites de calefacción se degradan en suelos tratados con 
fertilizantes, cal y el mezclado por arado. Este enfoque reduce el total de los hidrocarburos hasta 95%, eli- 
mina los hidrocarburos aromáticos policíclicos y resulta en la desintoxicación completa en unos meses. El 
petróleo crudo, aceite de motor usado, combustible para aviones, aceite de calefacción y diesel desaparecen 
más rápido que en un suelo sin estos tratamientos. 

Por otra parte, otros materiales ricos en hidrocarburos (por ejemplo, sedimentos contaminados con penta- 
clorofenol, creosota y mezclas de aceites) no se destruyen fácilmente por estos métodos. 

De manera similar, en las tecnologías en el sitio o fuera del sitio, se han incorporado sistemas de control 
adicionales. Incluyen sistemas que proporcionan agua de riego y nutrientes, un revestimiento en la parte 
inferior del terreno y un medio para recuperar los lixiviados. Esto se denomina reactor de lecho. Estos reac- 
tores se han utilizado en sitios contaminados con hidrocarburos aromáticos policíclicos y BTEX (benceno, 
tolueno, etilbenceno y xileno). El revestimiento y el sistema para la recolección de lixiviados se incluyen 
porque existe preocupación de que un tratamiento convencional del suelo puede dar lugar a contamina- 
ción de aguas subterráneas subyacentes con los compuestos originales o por productos de transformación 
microbiana que se filtren. El nivel de sofisticación puede variar mucho. En algunos casos, los lixiviados 
se elimina y trata en un biorreactor adyacente. El agua y los nutrientes pueden distribuirse por un sistema 
de riego por aspersión y toda la operación puede confinarse en un invernadero de plástico como medida de 
precaución si se producen productos volátiles peligrosos. 

Otro tratamiento para fase sólida implica una forma diferente de agregar O, para mejorar la actividad 
microbiana. El aire adicional es proporcionado haciendo vacío en el suelo por encima de la capa freática 
(es decir, la zona vadosa o la capa de suelo no saturado), incorporando así el aceptor de electrones final 
necesario para las bacterias aerobias. Este proceso, diseñado para sitios contaminados con hidrocarburos, 
se denomina bioventeo o simplemente de venteo. 


11.4.2 Composteo 


En este procedimiento el material contaminado se mezcla en una pila con sustancias orgánicas sólidas de fá- 
cil degradación (por ejemplo, paja fresca, virutas de madera, corteza de madera o paja que se haya utilizado 
para las camas de ganado). A menudo, la pila se complementa con N, P y posiblemente otros nutrientes in- 
orgánicos. El material se amontona formando largas filas, conocidas como hileras, o se introduce en un gran 
recipiente donde la tierra pueda mezclarse, airearse y mantener la humedad. Es necesario que el recipiente 
pueda cerrarse si contiene productos químicos peligrosos. El calor liberado por el crecimiento bacteriano no 
se disipa adecuadamente, y por lo tanto, la temperatura se eleva. Las temperaturas altas (50-60°C) suelen ser 
más favorables para la biodegradación que las temperaturas más bajas en algunas compostas. El composteo 
se ha utilizado para el tratamiento de suelos contaminados con clorofenoles, TNT y otros explosivos. Así, 
más de 90% de los explosivos en un suelo contaminado puede eliminarse en unos meses. 
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11.4.3 Reactores de lodos 


La biorremediación se puede lograr por una variedad de procedimientos para que los sólidos contaminados 
se mezclen constantemente con un líquido, formando un lodo. El sistema implica la introducción del suelo, 
lodos o sedimentos contaminados en una laguna construida con un revestimiento o en un reactor sofisticado 
en el que se mezclan los materiales contaminados. En muchos sentidos, la operación se asemeja al proce- 
dimiento de lodos activados que es común para el tratamiento de desechos municipales, ya que permite la 
aireación, la mezcla adecuada y el control de los factores que afectan la biodegradación. Algunos diseños 
permiten la captura de productos orgánicos volátiles que puedan generarse. El nivel de disolución de O,, el 
pH y la concentración de nutrientes inorgánicos puede supervisarse y controlarse. 

Algunos biorreactores se inoculan con una sola especie o un consorcio de microorganismos capaces de 
funcionar eficazmente en condiciones controladas. Los experimentos de control en los laboratorios mues- 
tran que muchos hidrocarburos aromáticos policíclicos, heterociclos y los fenoles en las creosotas se degra- 
dan rápidamente. Por otro lado, algunos de los hidrocarburos aromáticos policíclicos con peso molecular 
alto se degradan lentamente. Las condiciones anaerobias mejoran la degradación de compuestos especifi- 
cos, tales como el dinoseb (un herbicida fenólico). 

La adición de enzimas y microorganismos a los suelos contaminados estimula la biodegradación de 
xenobióticos. La mayoría de los esfuerzos se han dirigido hacia el uso de inóculos bacterianos cultivados 
en grandes fermentadores para la biorremediación de suelos contaminados con pentaclorofenol. Además, 
la inmovilización microbiana en virutas de corteza o su encapsulación en poliuretano o alginato mejora su 
capacidad para degradar esta sustancia, así como su resistencia a su toxicidad. 


11.4.4 Estrategias de tratamiento de acuíferos 


Existen tres enfoques básicos para el tratamiento de los acuíferos contaminados: contención física, biorres- 
tauración in situ y tratamiento sobre el terreno. 


11.4.4.1 Contención física 


Implica el uso de barreras físicas temporales para retardar o detener el movimiento de los contaminantes. 
Ha sido adoptado con cierto éxito en muchos sitios contaminados con residuos peligrosos. 


11.4.4.2 Biorrestauración in situ 


Los acuíferos subterráneos contaminados también se pueden tratar con la ayuda de la microflora nativa y 
la introducción de nutrientes. Si es necesario, se agrega oxígeno para degradar las moléculas no deseadas. 
Este proceso se denomina biorrestauración. 

Un procedimiento común es agregar los nutrientes en solución a través de pozos de inyección en la zona 
saturada o a través de galerías de infiltración en la zona insaturada o en el suelo superficial. El agua con- 
taminada se recupera de pozos, se agregan nutrientes y se recircula. La concentración de contaminantes y 
nutrientes se determina con frecuencia tomando muestras de pozos instalados entre los puntos de inyección 
y de remoción del agua. En algunos casos, el agua no se recircula sino que se trata en la superficie. 

La biodegradación de hidrocarburos normalmente se lleva a cabo por bacterias aerobias, por lo que deben 
darse las condiciones que permitan mantener su actividad. Esto plantea grandes problemas porque, incluso 
en las mejores condiciones, hay poco O, presente en las aguas subterráneas, y las fuentes naturales propor- 
cionan O, con una velocidad muy baja. Por ello, a veces hay que añadir H,O, las soluciones de nutrientes 
(ya que se descompone lentamente en el acuífero para dar O, libre). 

Este enfoque se utiliza principalmente para derrames de gasolina de tanques de almacenamiento sub- 
terráneo cuando las bacterias nativas que viven en el subsuelo utilizan compuestos aromáticos como su 
única fuente de carbono y energía (por ejemplo, naftaleno, tolueno, benceno, etilbenceno, cresoles, xileno 
y fenol). Las aguas subterráneas contaminadas con diesel y combustible se tratan de una manera similar. 
La biorremediación in situ de los acuíferos contaminados con pentaclorofenol y creosota puede mejorarse 
mediante la inyección de H,O, así como con nutrientes inorgánicos (nitrógeno y fósforo). 

Se ha dedicado mucho trabajo a los hidrocarburos alifáticos clorados que llegan a acuíferos (por ejem- 
plo, tricloroetileno y dicloroetileno). Estos productos químicos se degradan por deshalogenación reductiva 
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en condiciones anaerobias, aunque también pueden degradarse en condiciones aerobias por bacterias que 
utilizan metano. Por ejemplo, las bacterias metanótrofas pueden transformar más de 50% de tricloroetano 
en CO, y biomasa bacteriana. 

El éxito de la biorrestauración depende de la hidrogeología del sitio. Si la hidrogeología es compleja, 
el éxito es problemático. Actualmente están disponibles diversos procedimientos para caracterizar estos 
sitios. Además, el entorno de subsuelo debe ser permeable para permitir el transporte de los nutrientes (N, 
P y O,) que se agregan para que lleguen a los microorganismos situados en los diversos sitios de subsuelo 
que contienen a los contaminantes. Este movimiento de agua, denominado conductividad hidráulica, es 
fundamental para lograr un resultado positivo con el tratamiento. 

Como se describe en el capítulo 7, algunas bacterias son capaces de utilizar nitrato como receptor de 
electrones, y por lo tanto, pueden crecer y degradar diversas sustratos en aguas anóxicas que contienen esta 
especie química. El nitrato también es atractivo debido a su alta solubilidad en agua y su bajo costo, aunque 
se debe ser prudente al utilizarlo, ya que puede ser un contaminante si está presente en el agua potable en 
niveles superiores a los establecidos por los organismos regulatorios. 


11.4.5 Biorreactores en la superficie (tecnología de bombeo 
y tratamiento) 


El agua contaminada se bombea desde el acuífero mediante pozos de extracción y se trata en la superficie 
por uno de varios procesos que pueden ser continuos o por lotes (si se añade material contaminado y se 
remueve el ya tratado de forma intermitente). Sin embargo, es difícil la extracción de contaminantes ad- 
sorbidos en la matriz del acuífero. Ya que la eliminación de contaminantes orgánicos por esta tecnología 
es relativamente lenta, este enfoque puede considerarse como un medio para prevenir su migración en el 
acuífero. Las principales tecnologías disponibles de tratamiento incluyen: 


e Extracción de aire para eliminar los compuestos orgánicos volátiles. 
e — Adsorción sobre carbón activado granular. 

e — Ultrafiltración. 

e Oxidación con ozono/UV u ozono/H,O,. 

e Lodos activados. 

e Reactores biológicos de película fija. 


Por ejemplo, los biorreactores de pelicula fija, usando arena como soporte de la biopelicula y metano o 
gas natural como sustrato principal, pueden remover hasta 60% de tricloroetileno (TCE) de agua contami- 
nada. También se puede remover más de 90% del TCE y ácido tricloroacético de vapores generados por el 
aire de extracción de agua subterránea contaminada. 

Pueden agregarse cultivos microbianos a acuíferos contaminados para mejorar la biodegradación. Estos 
cultivos se obtienen por técnicas tradicionales de enriquecimiento o por tecnología de ADN recombinante. 
Los microorganismos añadidos deben ser capaces de llegar a la zona contaminada y crecer en ella. Este 
proceso consiste en lo siguiente: 


e Las aguas subterráneas contaminadas se tratan en biorreactores que se encuentran en la superficie y 
en presencia de cultivos bacterianos comerciales. 

e Al agua subterránea ya tratada se añade el cultivo bacteriano comercial y se infiltra en el suelo o 
acuífero contaminado para que continúe el tratamiento in situ. 


11.4.6 Derrames de petróleo en el mar 


Durante muchos años ha existido interés por la limpieza del petróleo derramado en las aguas dulces, mari- 
nas y de estuarios y en el uso de microorganismos para remover las costas de este contaminante. 

Los primeros estudios mostraron que las bacterias capaces de oxidar hidrocarburos están muy distribui- 
das en la naturaleza, que tienen limitación de N y P en presencia de petróleo y que las formulaciones que 
contienen fertilizantes oleofilicos son especialmente benéficas. Sin embargo, no fue hasta que el barco pe- 
trolero Exxon Valdez encalló en un arrecife en el estrecho Prince William en Alaska, cuando se llevó a cabo 
una importante biorremediación de las aguas superficiales. El 24 de marzo de 1989, este barco petrolero de- 
rramó 42 millones de litros de aceite, contaminando el agua y playas adyacentes. Inmediatamente se inició 
un programa para determinar, tanto en el laboratorio como en el campo, cómo promover la biodegradación. 
La limpieza posterior representó la biorremediación en campo más grande jamás realizada. 
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Las investigaciones de laboratorio, realizadas poco después del derrame, confirmaron los resultados an- 
teriores que mostraron la limitación de N y P y que casi todos los alcanos y una cantidad apreciable de los 
hidrocarburos aromáticos policíclicos en el petróleo de Alaska se habían metabolizado en seis semanas con 
la adición de sales inorgánicas de N y P utilizando un fertilizante oleofílico. Las pruebas de campo confir- 
maron la abundancia de bacterias degradadoras de hidrocarburos. También se distribuyó el fertilizante con 
N y P en las playas, porque el petróleo estaba adsorbido en la arena. El fertilizante oleofílico consistió en 
urea como fuente de nitrógeno disuelta en ácido oleico y tri(laureth-4)-fosfato como fuente de P. Después 
de dos semanas, la diferencia en la cantidad de petróleo entre las playas tratadas y las no tratadas era visual- 
mente evidente. Los análisis cuantitativos posteriores revelaron que 60-70% del petróleo había disminuido 
en 16 meses. 

La respuesta de los microorganismos al N, P y O, y la eficacia de biodegradación son fáciles de determi- 
nar en el laboratorio. También son fáciles de evaluar en un biorreactor cuando los flujos de entrada y salida 
se pueden medir. Sin embargo, no es sencillo en los procesos de biorremediación in situ. Los contaminantes 
pueden desaparecer del sitio como resultado de su volatilización desde el suelo o el agua, o por dilución por 
el flujo de agua. Una serie de métodos puede mostrar que la biodegradación ha ocurrido o que una biorre- 
mediación deliberada ha tenido éxito. La confirmación de la eficacia de biorremediación fue particularmen- 
te difícil en el estrecho Prince William debido al enorme costo de la limpieza de la vasta zona afectada. 

Casi todos los procesos de biorremediación exitosos utilizando las técnicas descritas anteriormente de- 
penden de la acción de microorganismos nativos. Aunque la propiedad intelectual de los métodos comer- 
ciales no permiten la libre circulación de la información detallada sobre las nuevas metodologías y sus 
resultados, no parece que la inoculación (o bioaumentación) sea necesaria para estas tecnologías. 


11.5 Tratamiento biológico de compuestos volátiles 


Los microorganismos se utilizan también para la degradación de una diversidad de compuestos volátiles. 
En esas tecnologías, los microorganismos pueden crecer en algún soporte sólido de forma que la corriente 
de un gas que contenga las moléculas no deseadas pase a través de él. La degradación microbiana de estos 
contaminantes volátiles se denomina biofiltración. En el reactor de lecho por goteo las bacterias se fijan en 
un soporte sólido. La sustancia química volátil que se desea degradar se disuelve en agua y se gotea a través 
de la columna. Los biodepuradores son similares a los biofiltros, en estos dispositivos los compuestos volá- 
tiles contaminantes y el O, se disuelven en agua y después, la solución se introduce en un sistema de lodos 
activados para que los compuestos orgánicos sean degradados por los microorganismos suspendidos en la 
fase acuosa. La fase sólida de los biofiltros puede ser pasto, suelo, composta, aserrín, virutas de corteza, 
carbón activado, partículas de arcilla o vidrio poroso. Estos sistemas de tratamiento son atractivos debido 
a su bajo costo, en comparación con otros métodos físicos y químicos, y tienen la capacidad de remover 
compuestos presentes en bajas concentraciones. 

Un gran número de compuestos volátiles puede degradarse utilizando biofiltros, incluyendo naftaleno, 
acetona, compuestos volátiles de azufre, tolueno, benceno, diclorometano y cloruro de vinilo. Se ha presta- 
do particular atención a compuestos volátiles con olores ofensivos y se han diseñado diversos sistemas para 
eliminar H,S, metanotiol, bisulfuro de dimetilo y sulfuro de dimetilo. Las corrientes gaseosas que contienen 
contaminantes orgánicos como los compuestos aromáticos, pueden tratarse en la fase de vapor pasando los 
gases a través del suelo que sirve como biofiltro. 
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12 MINIMIZACIÓN Y PREVENCIÓN DE LA CONTAMINACIÓN; 
QUÍMICA VERDE 


La naturaleza exacta de los riesgos ambientales generados por la liberación de diversas sustancias químicas 
sintéticas en el medio ambiente está en debate constante. No cabe duda de que este debate continuará hasta 
que la ciencia resuelva de manera inequívoca las incertidumbres en los datos toxicológicos (exposición, 
destino y transporte) y en el análisis de riesgos. 

La industria y la sociedad se han ocupado tradicionalmente de la reducción de estos riesgos centrándose 
en la disminución en la exposición. Con un riesgo dado y una exposición reducida, el riesgo debería dismi- 
nuir consecuentemente. A través del uso de riesgos bien caracterizados (es decir, datos sobre la toxicidad) 
y una conciencia de la eficacia del método usado para el control de la exposición, el riesgo puede ser con- 
trolado hasta que esté por abajo de algún nivel identificado como “aceptable”, definido arbitrariamente por 
cada sociedad en sus leyes y reglamentos. 

Los riesgos pueden disminuirse a través de la prevención de la contaminación definida como el uso de 
procesos, prácticas, materiales o productos que eviten o reduzcan la contaminación en la fuente; cuando 
esto no es posible, el control de la contaminación puede lograrse a través de un tratamiento ambientalmente 
seguro. La prevención de la contaminación puede incluir el reciclaje, cambios en el proceso, mecanismos de 
control inofensivos para el medio ambiente, el uso eficiente de los recursos y la sustitución de materiales. 

La Ley para la Prevención de la Contaminación de 1990 de los Estados Unidos estableció una política 
nacional para prevenir o reducir la contaminación en su origen siempre que sea posible. También propor- 
cionó una oportunidad para idear estrategias creativas para la protección de la salud humana y del medio 
ambiente, y para formular enfoques innovadores para el desafío de construir un planeta sostenible.' En las 
secciones siguientes vamos a examinar los nuevos conceptos y herramientas que son pertinentes para la 
prevención de la contaminación. 


12.1 Ecología industrial 


La ecología industrial consiste en el cambio de un proceso industrial de un sistema de bucle abierto en el 
que los recursos y las inversiones de capital se mueven a través del sistema para convertirse en desechos, 
a un sistema de bucle cerrado, donde los desechos se convierten en insumos para nuevos procesos. La 
ecología industrial sostiene que los sistemas industriales (por ejemplo, una planta, una economía nacional 
o global) no deben ser considerados como entidades separadas de la biósfera, sino más exactamente como 
casos particulares de un ecosistema. Sin embargo, este tipo de ecosistemas debería basarse en el capital de 
infraestructura (medios físicos de producción o de protección, tales como herramientas, ropa, vivienda, 
sistemas de riego, represas, carreteras, barcos, puertos y fábricas) más que en el capital natural (las for- 
maciones minerales, vegetales y animales de la biosfera terrestre cuando se consideran como un medio de 
producción). Los sistemas naturales no tienen residuos, si queremos que nuestros sistemas sean sostenibles, 
deberíamos modelarlos de acuerdo a los sistemas naturales. 

La sostenibilidad es, a menudo, definida como el uso de los recursos de tal manera que las necesidades 
previsibles de las generaciones futuras no sean afectadas gravemente. La ecología industrial proporciona 
una forma de visualizar basada en sistemas de cómo, dónde y por qué las mejoras del medio ambiente pue- 
den avanzar hacia una economía ambientalmente sostenible. 


1 Nota del traductor: Desde la década de 1990 hubo una gran polémica sobre cuál de los términos, sostenible o sustentable es el correc- 
to y ambos se han utilizado ampliamente como sinónimos. En España solamente se utiliza sostenible, mientras que en Latinoamérica 
se utilizan ambos. Particularmente en México predomina el uso de sustentable sobre sostenible en una relación aproximada de 3a 1. 
Para esta traducción se prefirió el término sostenible con base en dos razones: 1) las definiciones de estos términos en el Diccionario 
de la Real Academia Española, 22* ed., 2001 indica lo siguiente: 

sostenible. 1. adj. Dicho de un proceso: Que puede mantenerse por sí mismo, como lo hace, p. ej., un desarrollo económico sin ayuda exterior ni 
merma de los recursos existentes. 
sustentable. 1. adj. Que se puede sustentar o defender con razones. 


De acuerdo a estos significados, el término sostenible parece más correcto. 2) Sostenible es el término utilizado en español por la 
ONU, (véase http://www.un.org/spanish/esa/sustdev/csd.htm), organismo que creó la Comisión Mundial de Medio Ambiente y De- 
sarrollo de Naciones Unidas (1983), alrededor de cuyos trabajos se generó el término desarrollo sostenible, formalizado por primera 
vez en el documento conocido como Informe Brundtland (1987). 
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12.2 Evaluacion del ciclo vital 


Ésta es una herramienta poderosa con la cual la ecología industrial facilita la comprensión y la caracteri- 
zación del rango y el alcance de los impactos ambientales en todas las etapas de un producto o proceso. Se 
trata de un procedimiento que implica la evaluación de los impactos de un producto o material a lo largo de 
su ciclo de vida (desde la extracción o la producción de la materia prima pasando por la fabricación y el uso, 
hasta la eliminación o recuperación). El análisis del ciclo de vida proporciona el conocimiento de donde se 
encuentran los problemas más importantes. 


12.3 Química verde 


Química verde, síntesis químicas ambientalmente benignas, vías alternativas de síntesis para prevenir la 
contaminación o benignas por diseño: todas éstas son frases que describen esencialmente el mismo con- 
cepto. La química verde es el uso de la química para prevenir de la contaminación. Introducida al principio 
de la década de 1990, la química verde es un enfoque para abordar las consecuencias medioambientales 
de los productos o procesos en la fase de diseño. Es un método nuevo y sencillo definido como el diseño 
de productos y procesos químicos que reducen o eliminan el uso y la generación de sustancias peligrosas. 
Estos peligros implican la gama total de amenazas para la salud humana y el medio ambiente, incluyendo 
la toxicidad, los riesgos físicos, el cambio climático global y el agotamiento de los recursos. 

El término química se utiliza aquí en su definición formal como lo relevante para la estructura y la trans- 
formación de toda la materia, haciendo la aplicabilidad extremadamente amplia. Dado que las consecuen- 
cias de la generación y el uso de la energía están directa e inseparablemente ligadas a los materiales utili- 
zados para su generación, captura, almacenamiento y transporte, las preocupaciones relativas a la energía 
están intrínsecamente incluidas en la definición anterior. 

La química verde es un enfoque muy eficaz para la prevención de la contaminación, ya que aplica so- 
luciones científicas innovadoras para situaciones ambientales del mundo real. Los doce principios de la 
química verde, desarrollados originalmente por Paul Anastas y John Warner, proporcionan a los químicos 
un itinerario para la implementación de la química verde (véase el cuadro 12.1). 


Tabla 12.1 Los 12 principios de la química verde. 


. Prevenir residuos. 

. Diseñar productos químicos más seguros. 

Diseñar síntesis químicas menos peligrosas. 

Usar materias primas renovables. 

. Usar catalizadores, no reactivos estequiométricos. 

. Evitar los derivados químicos. 

. Maximizar la economía atómica. 

8. Usar disolventes y condiciones de reacción más seguras. 

9. Aumentar la eficiencia energética. 

10. Diseñar sustancias químicas y productos que se degraden después de su uso. 
11. Analizar los procesos en tiempo real para prevenir la contaminación. 
12. Reducir al mínimo las posibilidades de accidentes. 


NOURWNE 


uente: Anastas y Warner, 2000. 


Los ejemplos de la industria y el mundo académico usando quimica verde para avanzar hacia la fabrica- 
ción sostenible están bien documentados y han sido elogiados en los Estados Unidos a través de los Presi- 
dencial Green Chemistry Challenge Awards (Premios Presidenciales para los Desafíos en Química Verde). 
Estos premios fueron establecidos en 1995 y se presentan anualmente en la Academia Nacional de Ciencias 
de Estados Unidos. 

Con el diseño de alternativas sintéticas, atendemos no sólo a la molécula final, sino también a la ruta 
sintética utilizada para crearla. Al modificar la síntesis, podemos llegar al mismo producto final y además 
reducir o eliminar materias primas, subproductos y residuos tóxicos. 

Energía 


Materias primas ———————=> Productos + Subproductos (12.1) 
Reactivos, 


disolventes 


Cualquier parte de esta reacción o proceso puede ser modificado para producir síntesis químicas alterna- 
tivas y mejoradas usando los principios de la química verde descritos a continuación. 
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12.3.1 Prevenir la produccion de residuos 


Diseñar la síntesis química de forma que no haya residuos a tratar o limpiar. En otras palabras, es mejor 
prevenir que tratar o limpiar los residuos después de que se han formado. Un costo que ha crecido conside- 
rablemente en los últimos 20 años es el del tratamiento y la eliminación de las sustancias químicas (entre 
más peligrosa sea la sustancia, mayor será el costo de lidiar con ella). Esto es cierto en general ya sea que 
se esté discutiendo un gran fabricante de productos químicos o un laboratorio académico pequeño. Las uni- 
versidades y los colegios pequeños están resolviendo la dificultad del costo de eliminación de residuos de 
laboratorios de química, tanto educativos como de investigación, mediante la reducción, ya sea del número 
de laboratorios o de la escala de los experimentos. 

La única manera de reducir al mínimo o evitar los costos de los controles técnicos, equipos de protección 
personal, el cumplimiento de las normas y otros similares es evitar el uso o generación de sustancias peli- 
grosas a través del uso de las técnicas de diseño de la química verde. 

Un tipo común de residuos (a menudo el más inevitable) es el material de partida no convertido. El mero 
hecho de que un proceso genere residuos exige la separación, tratamiento y eliminación de las sustancias 
peligrosas. 


12.3.2 Diseñar productos eficaces, no tóxicos 


Diseñar productos químicos para ser plenamente eficaces y, sin embargo con poca o ninguna toxicidad. Esta 
área de la química verde es llamada a menudo diseño de productos químicos más seguros. El conocimiento 
de la estructura molecular permite a los químicos caracterizar la toxicidad de las moléculas y diseñar pro- 
ductos químicos más seguros. El objetivo es alcanzar un equilibrio entre maximizar el desempeño deseado 
y la función del producto químico, asegurándose al mismo tiempo de que la toxicidad y los riesgos se mini- 
micen. Esto puede lograrse ya sea mediante la modificación de un grupo funcional químico, o minimizando 
la biodisponibilidad. Si una sustancia es tóxica pero no puede llegar a su órgano objetivo, entonces se con- 
vierte en inocua. Por ejemplo, un simple cambio de polaridad puede modificar la solubilidad en agua y la 
absorbabilidad de una molécula a través de membranas y tejidos biológicos. La eliminación de la absorción 
y de la biodisponibilidad disminuye el riesgo concomitante de intoxicación. 

El caso de los agentes antiincrustantes es un ejemplo donde la función fue preservada pero se desarrolló 
un nuevo compuesto (véase Cann, 2000). Las incrustaciones son el crecimiento no deseado de percebes, 
limo, algas y hierbas en la superficie de un buque, y su incidencia cuesta a la industria naviera aproximada- 
mente $3 x 10* dólares estadounidenses por año. Una parte importante de este gasto se deriva del aumento 
de consumo del combustible necesario para superar la consiguiente resistencia hidrodinámica. Además, el 
aumento de consumo de combustible también contribuye a la contaminación, al calentamiento global y la 
lluvia ácida. 

Los principales compuestos utilizados en todo el mundo para el control de las incrustaciones son orga- 
noestánicos como el óxido de tributilestaño (TBTO, véase la figura 12.1). Estos compuestos son eficaces 
en la prevención de incrustaciones, pero causan problemas ambientales ampliamente generalizados, debido 
a su persistencia en el medio ambiente y sus efectos tóxicos, tales como toxicidad aguda, bioacumulación, 
disminución de la viabilidad reproductiva, y aumento de grosor de la concha en los crustáceos. 


h 


MO n Si fn sn NS j 
T a Cl A CH 
5 


b) 4,5-Dicloro-2-N-octil-4-iso- 
tiazolin-3-ona (Sea-Nine®) 


a) Oxido de tributilestafio 


Figura 12.1 Agentes antiincrustantes. 
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La compañía Rohm and Haas desarrolló una alternativa a los organoestánicos segura para el medio am- 
biente, llamada Sea-Nine®. Se han hecho extensas pruebas ambientales comparándolo con TBTO, el actual 
estándar de la industria. Sea-Nine® se degrada muy rápidamente con una vida media de un día en el agua de 
mar y de una hora en los sedimentos. El TBTO, por otro lado, se degrada mucho más lentamente, con una 
vida media de nueve días en el agua de mar y de seis a nueve meses en los sedimentos. El TBTO tuvo un 
factor de bioacumulación tan alto como x10*, mientras que el del Sea-Nine® es esencialmente cero. Ambos 
el TBTO y el Sea-Nine® fueron tóxicos agudos para los organismos marinos, sin embargo, el TBTO tuvo 
una toxicidad crónica ampliamente generalizada, mientras que el Sea-Nine® no mostró ninguna. De este 
modo, el máximo permitido de concentración ambiental (MAEC) para el Sea-Nine® se fijó en 0.63 partes 
por billón (ppb), mientras que para el TBTO fue 0.002 ppb, con lo que Rohm and Haas obtuvo el registro 
de la EPA para el uso de Sea-Nine®, el primer nuevo registro de un antiincrustante en más de una década, 
y ganó el Design of Safer Chemicals Award (Premio al Diseño de Productos Químicos más Seguros) de 
1996. 


12.3.3 Diseñar buenas síntesis 


Diseñe síntesis en las que se utilicen y generen sustancias que tengan poca o ninguna toxicidad para los 
seres humanos y para el medio ambiente. Siempre que sea factible, las metodologías de síntesis deben ser 
diseñadas para utilizar y generar sustancias que tengan poca o ninguna toxicidad para la salud humana y el 
medio ambiente. 

Sólo hay dos maneras de minimizar cualquier riesgo de daño: minimizar la exposición o minimizar el pe- 
ligro. La minimización de la exposición de las personas que manejan las sustancias puede hacerse a través 
de diversos medios, como la ropa de protección, controles de ingeniería, respiradores, etc. Sin embargo, por 
el diseño de la química que reduce o elimina el peligro, la exposición ya no es un riesgo. 

La química verde ofrece la opción científica para hacer frente a los problemas relacionados con sustancias 
peligrosas. Un ejemplo es la síntesis alternativa del policarbonato, un polímero que se ha producido comer- 
cialmente por la policondensación entre bisfenol-A y fosgeno. La síntesis tradicional se muestra en la figura 
12.2. Ya que el fosgeno es muy venenoso, una opción más segura es utilizar carbonato de difenilo como un 
reactivo de carbonilación no tóxico (véase la figura 12.3 Anastas y Williamson, 1996). 


CH3 NaOH/H,0 CH, q 
nHO C {O)-on4 scot, AP y (Ot Oe —| + 2nHCl 
CH; n 


CH: disolvente 


bisfenol A fosgeno organico 


Figura 12.2 Síntesis de policarbonato (sin balancear). 


T i 
CH; 


Bifenol A Carbonato de difenilo 


Similarmente, el carbonato de dimetilo (DMC) también se ha utilizado como un reactivo C-alquilante 
verde (véase la figura 12.4, Tundo, 2001): 


CH, 

| | 

O C 0—C 
CH; 


Figura 12.3 Sintesis verde del policarbonato. 


O 
| 
n 
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x. cHocoocu, 200? n * . CHOH+ C 
3 3 130-200°C i Q 


Figura 12.4 Carbonato de dimetilo como un agente alquilante. 


La síntesis tradicional de DMC se basa en la reacción de fosgeno con metanol (véase la figura 12.5a). 
Afortunadamente, se han propuesto alternativas verdes como la carbonilación oxidativa y la transesterifica- 
ción de carbonilos (véanse las figuras 12.5b y c). 


a) COCh+2CH:OH ——= CHOCOCH:+ HCI 


(8) 
Cuti II 
b) 2CH3;0H+CO + 1/20, ——=* CH, OCOCH, +H,0 


| 
O 
o a7 2 CHOH i 
c) N + 602 — ¡ ISP CH30C OCH + HOCH¿CH¿0H 


Figura 12.5 Síntesis de dimetil carbonatos, DMC (ver Ono, 1996). 


2.3.4 Usar fuentes de materia prima y materias primas 
alternativas 


Usar fuentes de materia prima y materias primas renovables en lugar de las no renovables. Las materias 
primas renovables frecuentemente se elaboran a partir de productos agrícolas, o bien son residuos de otros 
procesos; las materias primas no renovables se hacen a partir de combustibles fósiles (petróleo, gas natural 
o carbón) o se extraen de minas. 

La selección de una materia prima para la fabricación de un producto determina los peligros que enfren- 
taran los trabajadores cuando manejen la sustancia, los proveedores cuando la fabriquen, y los transportis- 
tas cuando la trasladen. El uso de materias primas alternativas deberá centrarse en su carácter inocuo y su 
menor potencial de generación de residuos. 

Actualmente, 98% de todos los productos químicos orgánicos sintetizados en los Estados Unidos están 
hechos de materias primas que provienen del petróleo. Durante su la conversión a productos químicos orgá- 
nicos útiles, el petróleo se somete a oxidación, que ha sido uno de los pasos más contaminantes del medio 
ambiente en todas las síntesis químicas. Por lo tanto, es importante reducir el uso de productos derivados 
del petróleo mediante el uso de materias primas alternativas. En general, las materias primas agrícolas y 
biológicas pueden ser excelentes alternativas. Muchas de éstas ya están altamente oxigenadas, lo que hace 
que al utilizarlas, en lugar de las materias primas derivadas del petróleo, se eliminen los pasos de oxige- 
nación contaminantes. La investigación ha demostrado que una gran variedad de productos agrícolas (por 
ejemplo, maíz, papas, soya, y melazas) pueden ser transformados en productos de consumo. 

El uso de fuentes renovables de materia prima para la creación de rutas sintéticas alternativas para pro- 
ductos químicos de gran importancia industrial se ejemplifica con el método biosintético para la producción 
de hidroquinona, benzoquinona, catecol y ácido adípico a partir de glucosa, por medio de una Escherichia 
coli genéticamente modificada (ver Draths, 1994). La hidroquinona es un intermediario muy práctico en la 
fabricación de materiales poliméricos [más de 1.9 mil millones (10°) de kg de ácido adípico se producen y 
utilizan anualmente en la fabricación de nylon 66]. La mayoría de las síntesis comerciales del ácido adípi- 
co, como material de partida utilizan benceno, derivado de la fracción benceno/tolueno/xileno (BTX) en la 
refinación del petróleo. El benceno se hidrogena sobre un catalizador metálico para formar ciclohexano, el 
cual se oxida sobre otro catalizador que produce ciclohexanona y ciclohexanol (véase la figura 12.6). Estas 
moléculas se oxidan catalíticamente en presencia de ácido nítrico para formar el ácido adípico. 
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Ni/AlLOg O,/Co O OH 
O +s O CT +O 
370-800 psi 120-140 psi 
Benceno 
HNOg3 Cu/NH4¿VOa 


HO ALO + N20 
Ácido adípico 
Figura 12.6 Síntesis industrial del ácido adípico. 


Esta síntesis de ácido adípico plantea preocupaciones relativas al medio ambiente y la salud, ya que uti- 
liza benceno como material de partida. El benceno es un compuesto orgánico volátil y su inhalación puede 
originar leucemia y cáncer. Este compuesto, por lo tanto, es frecuentemente un riesgo laboral para los que 
trabajan o entran en contacto con él. Por otra parte, el benceno es un subproducto de la manufactura del 
petróleo, por lo que se produce de una fuente no renovable. 

El último paso en la fabricación actual de ácido adípico implica la oxidación por ácido nítrico, lo cual da 
como resultado la formación de óxido nitroso (N,O) que es liberado a la atmósfera. Dado que el N,O no 
tiene sumideros troposféricos, puede elevarse hasta la estratosfera y ser un factor en la destrucción de la 
capa de ozono. También actúa como un gas de efecto invernadero. Debido a la escala masiva en la que se 
sintetiza industrialmente el ácido adípico, se calculó que la fabricación de este compuesto químico repre- 
senta 10% del incremento anual de los niveles de óxido nitroso en la atmósfera. 

Por el contrario, en la síntesis de Draths-Frost del ácido adipico (véase la figura 12.7) el material de par- 
tida es la glucosa, y la glucosa a su vez se deriva de carbohidratos, tales como el almidón, la hemicelulosa 
y la celulosa, como fuentes renovables de materia prima. Además, como disolvente primario de reacción se 
utiliza agua, evitando así la generación de productos intermedios tóxicos y de subproductos nocivos para 


el medio ambiente. 
H 
o OH 
HOY OH 


OH 
| <— D-glucosa 
00H 


HO, 
Mn 
¡DON 
OO YOH 
OH 
a hidroquinona 
HO sw H 
0 
o 
0% OH 
3-dehidroquinato õn benzoquinona 
t 0 
CO¿H 
v OH 
O Ci catecol 
o ‘OH e 


3-dehidroshiquimato H COOH 


L-fenilalanina a UN 
L-tirosina pia cis-cis- 
L-triptofano mucónico 
HORG = H, R Se COOH 
= * wHOOC 
COOH 500 psi 
ácido cis-cis-mucónico ácido adípico 


Figura 12.7 Síntesis Draths-Frost del ácido adípico. 
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La glucosa se transforma en hidroquinona, benzoquinona, catecol y ácido cis,cis-mucónico por medio de 
un microbio modificado por ingenieria genética que expresa una via biosintética que no existe en la natura- 
leza. Este camino biosintético novedoso fue ensamblado utilizando tecnologia de ADN recombinante. En 
este proceso, el segmento de ADN responsable de una caracteristica deseada de un organismo se empalma 
en el ADN de otro organismo, dando a este último la característica deseada que estaba presente en el prime- 
ro. En este caso, los genes de diferentes microbios incluyendo la Klebsiella pneumoniae y el Acinetobacter 
calcoaceticus, fueron trasladados a Escherichia coli para sobreexpresar ciertas enzimas. La estrategia con- 
sistió en hacer que el organismo dirigiera el mayor porcentaje posible de la D-glucosa consumida a la vía 
común de biosíntesis de aminoácidos aromáticos y, a continuación, desviar el flujo de carbono alejándolo 
de los aminoácidos aromáticos hacia la síntesis de los productos químicos industriales deseados. El ácido 
cis,cis-mucónico se acumula extracelularmente y puede ser hidrogenado, para el suministro del ácido adípi- 
co. Este proceso ganó un premio académico, el Presidential Green Chemistry Challenges Award, en 1998. 


12.3.5 Minimizar los residuos mediante reacciones catalíticas 


Los catalizadores pueden llevar a cabo miles, si no millones, de transformaciones antes de agotarse, y por 
lo tanto se necesitan en pequeñas cantidades (véase también la sección 3.2.5). Su uso es preferible al de 
reactivos estequiométricos ya que éstos generarían un mol de producto por cada mol de reactivo utilizado. 

Hay pocas reacciones en donde un reactivo A y un reactivo B formen un producto C, en las que todos los 
átomos contenidos en A y B pasen a ser parte de C y no se necesiten otros reactivos. En estos casos raros, las 
reacciones estequiométricas son tan benignas para el medio ambiente como cualquier otro tipo de reacción, 
vistas con el criterio del uso de materiales. Sin embargo, con las reacciones estequiométricas el caso más 
frecuente es que: 


+ Uno de los materiales de partida A o B es un reactivo limitante, y, por consiguiente, sobrará material 
prima sin reaccionar, incluso en una reacción con 100% de rendimiento. 

e Una o ambas de las materias primas son necesarias sólo parcialmente para el producto final y, por 
tanto, el resto de esas moléculas irá a la corriente de residuos. 

+ Se necesitan reactivos adicionales para llevar a cabo o facilitar la reacción, y cuando la reacción se 
completa esos reactivos deben ser desechados en la corriente de residuos. 


El papel de los catalizadores es el facilitar una transformación deseada y, sin embargo, no ser consumidos 
como parte de la reacción ni ser incorporados en el producto final. Los catalizadores proporcionan caracte- 
rísticas asociadas con la química verde, como se indica a continuación: 


a) Incrementan la selectividad. El grado de reacción, el sitio de reacción (por ejemplo, C-metilación 
vs. O-metilación) y la estereoquímica (por ejemplo, enantiómeros R vs. S) pueden controlarse. Los 
avances en la selectividad catalítica permiten beneficios concurrentes para la química verde, ya que 
la utilización de materia prima se incrementa y la producción de desechos se minimiza. 

b) Reducen las cantidades de reactivos. A través del uso de nuevos catalizadores, los químicos en- 
contraron la forma de eliminar la necesidad de grandes cantidades de reactivos que, de otro modo, 
habrían sido necesarios para llevar a cabo las transformaciones, y que en última instancia, habrían 
contribuido a la corriente de residuos (especialmente los catalizadores a base de metales pesados). 

c) Minimizan el uso de la energía. Además de los beneficios en el uso y generación de materiales, los 
catalizadores disminuyen la energía de activación de un camino de reacción y, por lo tanto, las tem- 
peraturas requeridas para efectuar la reacción. En los procesos químicos de productos básicos en gran 
escala, la cuestión del balance de energía puede ser el factor de evaluación más importante desde el 
punto de vista del impacto ambiental y económico. 


12.3.5.1 Las enzimas como catalizadores verdes 


Las enzimas son catalizadores que se encuentran en todos los organismos vivos. Ellas controlan una am- 
plia variedad de procesos químicos necesarios para el mantenimiento, crecimiento y reproducción de las 
células. Desde hace tiempo se sabe que el papel de las enzimas en los procesos de la vida es modificar los 
compuestos de origen natural. Más recientemente se ha hecho evidente que las enzimas también llevarán a 
cabo reacciones muy controladas en compuestos no naturales. Por otra parte, los catalizadores naturales son 
a menudo capaces de promover conversiones que son imposibles de emular con otras técnicas de la quími- 
ca. Las conversiones catalizadas por enzimas (es decir, las biotransformaciones) se han utilizado para con- 
vertir intermediarios muy puros en nuevos productos farmacéuticos (por ejemplo, antibióticos, compuestos 
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contra el cancer y vitaminas). Las enzimas pueden ser purificadas antes de usarlas en biotransformaciones 
o pueden ser utilizadas en su entorno nativo (por ejemplo, en células bacterianas completas). A veces el 
complemento de la enzima de la célula entera es modificado por ingenieria genética para proporcionar un 
mejor acceso a una materia prima quimica deseada. 

Las enzimas son catalizadores naturales ideales en comparación con los catalizadores químicos porque 
son más benignas para el medio ambiente que los catalizadores con metales pesados, y pueden utilizar 
sustratos benignos, trabajan en condiciones suaves de reacción, y proporcionan una alta selectividad estruc- 
tural en los productos, mientras que disminuyen los subproductos. Otras ventajas de las enzimas son espe- 
cialmente evidentes en la síntesis y modificación de polímeros complejos, incluidos los que son quirales, 
electroquímicamente activos, biodegradables o biocompatibles, características que pueden ser difíciles de 
alcanzar con catalizadores químicos tradicionales. 

Las lipasas son enzimas que hidrolizar los enlaces éster presentes en los lípidos, como los triglicéridos, 
con el fin de obtener glicerol y los ácidos grasos correspondientes. Diferentes tipos de lipasas han sido ais- 
lados y se utilizan para este fin (véase la figura 12.8). El equilibrio en esta reacción puede ser desplazado 
con disolventes no acuosos (por ejemplo, hexano, tolueno, y los líquidos iónicos). 


CHOH , CH,00C(CH2),CH3 
lipasa | 
‘aie + 3CH3(CH;,COOH ==> CH,OOC(CH;),CH; HO 
| 2 
CH,0H CH,00C(CH2),CH3 
glicerol ácidos grasos triacilglicerol 


Figura 12.8 La síntesis y la hidrólisis de triglicéridos son catalizadas por lipasas. 


Estas enzimas pueden ser utilizadas para hacer poliésteres, poliacrilatos, polisacáridos, polifenoles y 
otros polímeros. Un ejemplo de tal aplicación fue reconocido con el Premio Académico de Química Verde 
2003 otorgado a Richard A. Gross por una amplia gama de síntesis de poliésteres lipasa-catalizadas (ver 
Ritter, 2003). La reacción mostrada en la figura 12.9 se lleva a cabo en condiciones suaves y de alta selec- 
tividad usando Lipasa B inmovilizada, recolectada de la bacteria Candida antarctica. 

La condiciones de reacción suaves requeridas permiten la polimerización de moléculas química y térmi- 
camente sensibles. Las polimerizaciones altamente versátiles pueden polimerizar simultáneamente lacto- 
nas, hidroxiácidos, carbonatos cíclicos, anhídridos cíclicos, amino alcoholes e hidroxiltioles. El método que 
se acaba de describir ofrece simplicidad, condiciones de reacción suaves y la capacidad para incorporar car- 
bohidratos (por ejemplo, azúcares) en poliésteres sin pasos de protección-desprotección. Las rutas químicas 
alternativas actuales requieren de agentes de acoplamiento (por ejemplo, carbodiimidas) que se consumen 
en cantidades estequiométricas en relación con los reactivos. 


nO NN 0 + e ail. 
H OH 


sorbitol | li ácido adípico 
pasa 


OH OH m 
fs ANY Ang 
OH OH m 
poliéster 


Figura 12.9 Una reacción enzimática de polimerización. 


12.3.6 Evitar las modificaciones temporales 


Evite el uso de grupos bloqueadores o protectores, o cualquier modificación temporal. La formación in- 
necesaria de derivados (por ejemplo, grupos bloqueadores, la protección/desprotección, y la modificación 
temporal de procesos físicos/químicos) debe evitarse siempre que sea posible. 
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12.3.6.1 Grupos protectores 


Cuando es necesario lograr una reacción en presencia de un grupo funcional lábil, el enfoque que a menu- 
do se ha desarrollado requiere generar una modificación molecular o un derivado de la sustancia necesario 
para llevar a cabo una determinada transformación. Por ejemplo, la reacción de Grignard es un método para 
sintetizar alcoholes a partir de un compuesto carbonilo (véase la figura 12.10). 


oO 
II 
R-X =r e RıMgX RGR: 
éter 2) H,O/H* R 
2 


Figura 12.10 Síntesis de un alcohol terciario por reacción de Grignard. 


Si la molécula contiene hidroxilo, amina u otros grupos reactivos, éstos deben ser protegidos, ya que 
el intermediario (un halogenuro de alquil magnesio) puede ser destruido por estos grupos (vea la figura 


12.11). 
Be 
HOCH y + = 20 
OH o” OCC. 


CH veer | 
+ 
D e Q 
HO” Hy OCH;¢ CH: 
A H 
OH 
HOCH) CHCH; 


Figura 12.11 Protección de un grupo hidroxilo reactivo antes de una reacción de Grignard. 


En la reacción de Barbier-Grignard (figura 12.12), se puede evitar la secuencia de protección/despro- 
tección y aislar los productos por simple separación de fases, en lugar de por destilación del disolvente 
orgánico. Esta modificación implica el uso de zinc en lugar de magnesio para formar el intermediario orga- 
nometálico (véase Li y Chan, 1977). 


OH 


Zn | 
HO CH, CH CH3 


NH, CV H,0/THF 


HO CHCH + CH; Br 
Figura 12.12 La reacción de Barbier-Grignard verde. 


12.3.6.2 Formacion de sales 


Las propiedades tales como viscosidad, dispersabilidad, presión de vapor, polarizabilidad y solubilidad en 
agua a menudo tienen que ser modificados temporalmente con el fin de permitir las diversas condiciones 
de procesamiento que requiere una reacción. Estas modificaciones pueden ser tan sencillas como hacer 
la sal derivada, y así facilitar su procesamiento. Cuando los requerimientos funcionales se completan, el 
compuesto padre puede regenerarse fácilmente. Obviamente, este proceso utiliza materiales para hacer el 
derivado y en la regeneración de la sustancia original produce un residuo. 


12.3.6.3 Derivados halogenados para reacciones selectivas 


En el diseño de una metodología sintética, un químico se esfuerza por alcanzar una alta selectividad en cada 
reacción. Cuando hay varios sitios reactivos en una molécula, a menudo es prudente dirigir la reacción al 
sitio deseado. Esto puede lograrse haciendo un derivando en el sitio de forma que sea más atractivo para 
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las especies reactivas y que proporcione un buen grupo saliente. Por ejemplo, es comun utilizar derivados 
halogenados para llevar a cabo reacciones de sustitución nucleófila. El halógeno hace el sitio mas atractivo 
haciéndolo más electropositivo, y el propio halógeno sirve como un buen grupo saliente. Huelga decir que 
el derivado consume reactivos y termina como un residuo del halógeno. 


12.3.7 Maximizar el uso de materias primas 


Diseñe la síntesis de tal forma que el producto final contenga la mayor proporción de los materiales de par- 
tida. Debe haber pocos átomos desperdiciados, si los hay. El parámetro clásico de evaluación de la eficacia 
y la eficiencia de una síntesis es el rendimiento, que ignora totalmente el uso o la generación de cualesquiera 
productos indeseables que sean una parte intrínseca del proceso. Una vía de síntesis, o incluso un solo paso 
de síntesis, puede (y muy frecuentemente lo hace) alcanzar 100% de rendimiento, pero simultáneamente 
generar residuos que con mucho son mayores en masa y en volumen que el producto deseado. En términos 
del criterio rendimiento, si un mol de materia prima produce un mol de producto deseado, el rendimiento 
es de 100% y la síntesis se considera totalmente eficiente. Esta reacción, sin embargo, puede producir uno 
o varios moles de residuos por cada mol de producto. 

Consiguientemente, esta discrepancia necesita la introducción del concepto de economía atómica. La 
economía atómica es una evaluación en la que se considera a todos los reactivos para medir el grado de su 
incorporación en el producto. Por lo tanto, si todos los reactivos se incorporan completamente en el pro- 
ducto, se dice que la vía de síntesis es 100% económica, desde el punto de vista atómico, ya que no genera 
residuos. La economía atómica se calcula con la siguiente ecuación (véase Trost, 1991): 


peso molecular del producto 


Pconomia Anta suma de los pesos moleculares de los reactivos A 


La síntesis del ibuprofeno se utilizará como un ejemplo de la determinación de la economía atómica 
(véase Cann, 2000). Esta síntesis da como resultado cantidades pequeñas de subproductos no deseados, por 
consiguiente, se reduce la necesidad de eliminación y remediación de los productos de desecho. El ibupro- 
feno se usa ampliamente para el alivio del dolor de cabeza (incluyendo migraña). Se comercializa como un 
agente analgésico para condiciones generales de dolor derivadas de diversas lesiones. La ruta de síntesis 
comúnmente usada se muestra en la figura 12.13. 


Pa coc H; E 
AICI, e CO,C,H; 
HC ar tae z 
1 
H¿0/H' 
7 
CH pm a 
om N-OH  NH,0H 
— 9 H 
ll 10 8 
2H,0 e 
T COOH 
13 
Ibuprofeno 


Figura 12.13 Sintesis convencional del ibuprofeno. 
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Con el fin de determinar la economia atómica, puede utilizarse la tabla12.2. 


Tabla 12.2 Materiales que participan en la síntesis tradicional del ibuprofeno. 


Fórmula de los reactivos P.M. Átomos utilizados P.M. Atomos D P.M. 
utilizados 
1 C,H, 134 CHi 133 H 1 
2 CHO, 102 C,H, 27 C,H,O, 75 
4 C,_H,CIO, 122.5 CH 13 C,H,ClO, 109.5 
5 C,H,ONa 68 0 C,H,ONa 68 
7 H,O 19 0 H,O 19 
NH,O 33 0 NH,O 33 
12 H,O, 36 HO, 33 H, 3 
pan NO, ciNa 514.5 se erg 206 eo 308.5 
ada das 118 aa C,H,,NO,CINa 


La economía atómica da una idea de la utilización de los átomos iniciales que quedan en el producto 
final: 


peso molecular del ibuprofeno 2 


06 
z en e = = O, 
Economía atómica peso molecular de los reactivos x 100 5145 * 100 = 40.0% (12.2) 


La Compañía BHC desarrolló una síntesis verde del ibuprofeno, un logro al que se le dio el Premio Vías 
Alternativas Sintéticas (1997) en Estados Unidos. La síntesis se muestra en la figura 12.14. Esta Figura 
muestra que el número de pasos va de seis a sólo tres. El primer paso en ambos procesos da el mismo pro- 
ducto 3 a través de la acilación del isobutilbenceno. Sin embargo, el uso estequiométrico de AICI, genera 
su hidrato como un producto de desecho. En contraste, la síntesis verde utiliza fluoruro de hidrógeno como 
un catalizador que se recupera y se reutiliza. Los catalizadores de níquel Raney y de paladio en los pasos 
2 y 3 también son recuperados y reutilizados. La economía atómica de esta síntesis verde puede calcularse 
usando la tabla 12.3 y la ecuación 12.4. 


HC 
4 CH, 
o 
coa 
COOH 


Druprofeno 
Figura 12.14 Síntesis verde del ibuprofeno. 


Tabla12.3 Materiales que participan en la síntesis verde del ibuprofeno. 


Reactivos P.M. Átomos utilizados P.M. Átomos no utilizados P.M. 
1C,H, 134 C,H, 133 H 1 
2 CHO, 102 C,H,O 43 CHO, 59 
4 H, 2 H, 2 p 0 
6 CO 28 CO 28 - 0 
Total 266 Ibuprofeno 206 Productos de desecho 60 
CysH,,0, C,,H,,0, C,H,O, 
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Al igual que en el caso anterior, se puede realizar el siguiente calculo: 


peso molecular del ibuprofeno 


Economia atómica = x 100 = 77.4% (12.4) 


peso molecular de los reactivos 


La economia atómica de una reacción o de un proceso no toma en cuenta la cantidad real de producto 
obtenido en una reacción; por lo que, no considera las materias primas remanentes en la mezcla de reacción 
que deben ser separadas del producto, o los subproductos generados por reacciones secundarias (véase el 
ejemplo 12.1). 


Ejemplo 12.1 El poli (metacrilato de metilo) se utiliza en la fabricación de resinas y plásticos. La sínte- 
sis tradicional del monómero, metacrilato de metilo, usa como reactivos acetona y cianuro de hidróge- 
no, seguidos por la hidrólisis ácida y la esterificación del grupo nitrilo, como se indica a continuación: 


O E OH 
AN H-C=N d CH30H 
H3C -CH; A CH; C C=N —__—> 
| H2504 


CH3 
La siguiente es una síntesis verde (véase Sheldon, 1977): 


CH3C =CH + CO + CHOH ze 


Determine la economia atómica de ambos procesos. 
Respuesta: 


Síntesis tradicional 


Fórmula condensada Peso molecular 
C,H,O 58 
Cianuro de hidrógeno HCN 27 
CH,O 32 
H,SO, 98 
C¿H,O, 


Reactivos y producto 


Acetona 


Metanol 


Ácido sulfúrico 


Metacrilato de metilo 


100 


———————— x 100 = 46.5% 
58 +27 +32 +98 


Economía atómica = 


Síntesis verde 


Reactivos y producto 


Fórmula condensada 


Peso molecular 


Propino 


C,H, 


40 


Monoxido de carbono 


CO 


28 


Metanol 


CHO 


32 


Metacrilato de metilo 


C.H,O, 


100 


—————— x 100=100% 
40 + 28 + 32 


Economia atómica = 


Se han propuesto varios indicadores para evaluar el impacto económico y medioambiental (a menudo 
llamado ecoeficiencia) de una ruta de síntesis química, algunos de los cuales son los siguientes (véase Cur- 
zons et al., 2001): 
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masa total del producto (kg) (12.5) 


Eficiencia de masa = - 
masa total de los reactivos (kg) 


EPE ITNA _ Masa total de los reactivos y disolventes (kg) (12.6 


masa total de los productos (kg) 


Eficiencia de corbono _ Masa de carbono en el producto (kg) ¡pp (27 


masa de carbono en los reactivos (kg) 


rendimiento del producto 


Selectividad de la reacción A 
cantidad del sustrato convertido 


x100 (12.8) 


Factor ambiental _ _Kg de productos secundarios _ (12.9) 
kg de producto 


Véanse los ejemplos 12.2 y 12.3. 


Ejemplo 12.2 Determinación de lo “verde” de una reacción: Alquilación de p-cresol utilizando un 
catalizador heterogéneo ácido. 


OH 
catalizador 
+ OCH; ———— 

CH3 


En un experimento determinado, p-cresol (23.54 g, 0.22 mol), metil, t-butil éter (19.36 g, 0.22 mol) 
y un catalizador de sílice/circonio (3.5% en peso) se calentaron a 100°C durante 3 horas. Después de 
enfriar, se obtuvieron 13.0 g del producto, 2-t-butyl-p-cresol y, quedaron sin reaccionar 10.78 g de 
p-cresol. El PF del producto = 164 g/g mol. Calcule economía atómica, rendimiento, selectividad, efi- 
ciencia de carbono, y factor ambiental. 

Respuesta: 


OH 


CH3 


Economía atómica A x 100= 4.10% 


107+ 88 


Rendimiento ed AS to 39/0164 g/mol) 


Xx = 36. 
022 mol 100= 36.03 % 


36.03% 
23.54 g-10.78 g 


. 12(11) x100 _ 0.132 kg = 
Eficiencia de carbono 12D + 12(5) = DAA kE ke x 100=91.7% 


Selectividad = 2.82 Yolg 


Factor ambiental 10.78 g =0.83 


13g 


Ejemplo 12.3 La reacción de alcohol bencílico (10.81 g, 0.10 mol, PF = 108.1 g/g mol) con cloruro de 
p-toluensulfonilo (21.9 g, 0.114 mol, PF = 190.65) en tolueno (500 g) y trietilamina (15 g, PF = 101) 
produce el éster p-metilbencensulfonato de bencilo (MF = 262.29), aislado con 90% de rendimiento 
(0.09 mol, 23.6 g) y ácido clorhídrico (3.28 g, PF 36.45). 


CHOH CH; 


tolueno a Oyo 
i CH O O) + Ha 


SOl , 
alcohol cloruro de aii 
benciico p-toluensulforilo P- metilbencensulfonato de bencilo 
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Calcule la intensidad de masa, la eficiencia de masa, y la economia atómica. 


Respuesta: 


Intensidad de masa = 108! +21.9+500+15 _ 27 37 alg 


23.6 +3.28 


ani 0.0236 
B — ees | F 
Eficiencia de masa 00102 + 0.0219 0.721 kg/kg 


Economía atónica = ———20229 x100 = 65.2% 


108.14+190.65 +101 


12.3.8 Minimizar el uso de productos quimicos auxiliares 


Evite el uso de disolventes, de agentes de separación, u de otros productos químicos auxiliares. Si estas 
sustancias son necesarias, entonces use productos químicos inocuos. En la fabricación, procesamiento y 
utilización de productos químicos, se usan sustancias auxiliares en cada etapa. Una sustancia auxiliar ayuda 
en la manipulación de un producto o productos químicos, pero en sí misma no es una parte integral de la 
molécula objetivo. Éste es el caso de los disolventes y de los agentes de separación. Los disolventes des- 
empeñan muchas funciones cruciales en la síntesis de productos químicos. Las más evidentes son como 
medios de reacción y como factores en la separación y purificación de los productos (como disolventes para 
recristalización, fases móviles y estacionarias en separaciones cromatográficas y otras cosas similares). 

Los procesos de separación en general implican uno de los aspectos más costosos de un proceso químico, 
y generalmente tienen un fuerte impacto ambiental debido al tipo y al volumen de los agentes de separa- 
ción, que suelen ser descartados como residuos o reciclados sólo parcialmente. Hay varios disolventes que 
implican pocas preocupaciones ambientales, ya que son biodegradables y que tienen poca o ninguna toxi- 
cidad (por ejemplo, agua, hexano, acetona, acetato de etilo, etanol y metanol). 

En contraste, los disolventes halogenados industriales más comunes, como cloruro de metileno, cloro- 
formo, percloroetileno y tetracloruro de carbono, desde hace mucho tiempo fueron identificados como 
posibles carcinógenos humanos. El benceno y otros hidrocarburos aromáticos también se han asociado 
con la causalidad o la promoción de cáncer en humanos y animales. Todas estas sustancias se utilizan am- 
pliamente debido a sus excelentes propiedades como disolventes en una amplia gama de aplicaciones. Sin 
embargo, se han promulgado reglamentos, por ejemplo en Estados Unidos en el Acta del Aire Limpio, para 
controlar muchas de estas sustancias que están clasificadas como peligrosas por la Agencia de Protección 
Ambiental (EPA) de los Estados Unidos. Muchas empresas buscan sustancias alternativas para su uso como 
disolventes o (en un enfoque más fundamental) opciones para hacer innecesario el uso de disolventes. 

La estrategia más desarrollada hasta la fecha consiste en el uso de nuevos tipos de disolventes: líquidos 
iónicos, química fluorosa? de fase, dióxido de carbono supercrítico y “biodisolventes”. Otras tecnologías 
incluyen el uso del agua como disolvente, y el enfoque sin disolvente que evita el uso de dichas sustan- 
cias. 

Muchas de estas nuevas tecnologías de disolventes tienen ventajas peculiares que son tan importantes 
como su perfil ambiental. De particular importancia son la facilidad de aislamiento del producto y de reci- 
clado del catalizador, el costo y el potencial para llevar a cabo reacciones que no son posibles en condicio- 
nes más convencionales. Todas estas tecnologías pueden dar lugar a beneficios comerciales potenciales, tan 
importantes en el sector industrial. 


12.3.8.1 Líquidos iónicos 


El término líquido iónico (ionic liquids, IL) normalmente se refiere a una sal que existe en el estado líquido 
a temperatura ambiente o alrededor de ella. Un líquido iónico por lo general consiste en una sal en la que 


? Nota del traductor: El término fluorous en inglés fue acuñado como análogo al término aqueous significando solubilidad en disol- 
ventes fluorocarburos. Todavía no hay una traducción aceptada al español pero, dado que es difícil tener que decir “compuestos 
polifluorados” en cada mención de dicho término por ser impreciso, se prefirió traducir el término como fluoroso, análogamente a 
acuoso o cloroso (chlorous en inglés). Cabe mencionar que el término fluoroso no guarda ninguna relación con el estado de oxidación 
de los átomos de fluoro en un compuesto, a diferencia del término cloroso que implica un estado de oxidación de +3 en el átomo de 
cloro. Los compuestos fluorosos son compuestos perfluorados o altamente fluorados, insolubles en agua y en disolventes orgánicos 
comunes pero solubles en disolventes fluorosos como los perfluoroalcanos. 
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uno o ambos iones son grandes y el catión tiene un grado de simetría bajo. Estos factores tienden a reducir 
el entramado energético de la forma cristalina de la sal y, por lo tanto, disminuyen su punto de fusión. Los 
líquidos iónicos tienen un catión orgánico (frecuentemente un nitrógeno heterocíclico) y un anión inorgá- 
nico. 

Los líquidos iónicos tienden a tener una buena estabilidad térmica, presentan rangos de hasta 300°C 
como líquidos y, ya que tienen una presión de vapor insignificante, no se evaporan (todo lo cual explica 
su uso en sustitución de los compuestos orgánicos volátiles). Esto también hace que sean muy fáciles de 
guardar y de transferir y permite su uso en condiciones de alto vacío. Otro aspecto muy importante es que 
los líquidos iónicos pueden ser reciclados (a menudo con catalizadores asociados disueltos en ellos: esto 
minimiza considerablemente la producción de residuos de conformidad con la química verde y disminuye 
los gastos, en vista del alto costo de muchos líquidos iónicos en comparación con los de los disolventes 
convencionales. 

Las sales de imidazolio son el líquidos iónicos más estudiados hasta la fecha, en particular las sales de 
dialquil imidazolio con varias especies aniónicas como hexafluorofosfato, tetrafluoroborato, bromo, nitrato, 
perclorato, metilsulfato, y otros similares (vea la figura 12.15). 


ZN ZO 
— N SN O — NEN e 
lo PF¢ ae BF, 
Hexafluorofosfato de 1-butil-3-metil imidazolio Tetrafluoroborato de 1-etil-3-metil imidazolio 
[bmim ][PF,] [emim][BF ] 
p.f. 10°C p.f. -81°C 


oy ~ |e" Che 
\=/ 


e 
an CH;SO, 


Cloruro de 1-butil-3-metil piridinio 
[bmpy][Cl] 
p.f. 41°C 


Metilsulfato de 1,3-dimetil imidazolio 
p.f. -50°C 


Figura 12.15 Estructura de algunos líquidos iónicos. 


Un número de líquidos iónicos son hidrofóbicos, sin embargo, disuelven fácilmente muchas moléculas 
orgánicas, con la excepción de alcanos y de compuestos aromáticos alquilados (por ejemplo, tolueno). 
Entre estos líquidos iónicos encontramos al [bmim][PF,], el cual forma mezclas trifásicas con alcanos y 
agua. Este comportamiento multifásico tiene implicaciones decisivas para las síntesis limpias. Por ejemplo, 
los catalizadores de metales de transición pueden ser disueltos exclusivamente en el líquido iónico, lo que 
permite a los productos y subproductos ser separados de los líquidos iónicos por extracción con disolvente, 
ya sea con agua o con un disolvente orgánico. Esto es ventajoso cuando se utilizan catalizadores de metales 
caros, ya que permite que tanto el líquido iónico como el catalizador sean reciclados y reutilizados. Por otra 
parte, algunos productos volátiles pueden separarse del líquido iónico por destilación, ya que éste tiene una 
presión de vapor insignificante. 

La extracción también puede llevarse a cabo por disolventes supercríticos. Los líquidos iónicos se han 
descrito como disolventes de diseño: es decir, sus propiedades pueden ajustarse para satisfacer las nece- 
sidades de un determinado proceso. Las propiedades tales como punto de fusión, viscosidad, densidad y 
la hidrofobicidad pueden modificarse por cambios simples en la estructura de los ¡ones (tabla 12.4). Por 
ejemplo, los puntos de fusión de los tetrafluoroboratos y hexafluorofosfatos de 1-alquil-3-metilimidazolio 
están en función del tamaño de los grupos alquilo y forman fases cristalinas líquidas para longitudes de los 
grupos alquilo superiores a 12 átomos de carbono. 

Algunas de las reacciones orgánicas realizadas en líquidos iónicos son: hidroformilación, hidrogenación, 
isomerización, oligomerización, polimerización, formación de enlaces C-C y reacciones de Friedel-Crafts 
ácido-catalizadas. 
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Tabla 12.4 Propiedades fisicas de algunos liquidos idnicos. 


Líquido iónico Contenido de Punto de Descomposición Viscosidad, cP Densidad, 

agua, ppm fusión, °C térmica, °C g/mL 

[C,mim][PF,] miscible 60 375 

[C,mim][PF,] 38 335 

[C,mim][PF,] 11 700 10 349 450 1.36 

[C,mim][PF,] 8 837 -61 417 585 1.29 

[C,mim][PF,] 6 666 -75 376 682 1.22 

[C,mim][BF, miscible 13 412 43 1.34 

[C,mim][BF,] -17 435 103 1.24 

[C,mim][BF,] miscible -81 403 154 1.12 

[C,mim][BF,] 314 1.14 


A continuación revisaremos algunos ejemplos de reacciones desarrolladas en líquidos iónicos: 


6 O OH Ru(S)-BINAP 
O 2 (bmim][BF ,/TPrOH 
CH,0 CH,O 
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La hidrogenación catalizada con rutenio del ácido sórbico al ácido cis- hexenoico se logra en un 
sistema bifásico [bmim][PF,]-metil-tert-butil éter (MTBE, véase Steines, 2000): 


a 0) 
a in catalizador de Ru — pe (12.10) 
0 [brim] [PF ¿J/MTB E 


La hidrogenación enantioselectiva en líquidos iónicos es de particular interés, ya que podría propor- 
cionar una manera sencilla para el reciclaje de complejos metálicos formados con ligantes quirales 
costosos. Un ejemplo es la extensión de esta hidrogenación catalizada con rutenio usando el ligando 
quiral (S)-2,2”-Bis(difenilfosfino)-1,1”-binaftilo (abreviado como BINAP) el cual forma un complejo 
con RuCl. El medicamento antiinflamatorio (S)-naproxeno se obtiene con 80% de pureza enantiose- 
lectiva usando [bmim][BF,] y alcohol isopropílico como disolventes: 


CH, CH; 


(12.11) 


El producto puede separarse cuantitativamente, y la solución líquido iónico catalizador que se recu- 
pera puede reciclarse varias veces sin ningún cambio significativo en la actividad o la selectividad 
(véase Monteiro, 1977). 

La adición oxidativa a Pd (0) es la oxidación de elección utilizada en varios métodos para formar 
enlaces C-C. Los halogenuros de arilo y de alquenilo reaccionan con alquenos en presencia de can- 
tidades catalíticas de Pd y sustituyen el halogenuro con el grupo alquenilo. Ésta es llamada reacción 
de Heck (véase Welton, 1999): 


Br O Poad 
(12.12) 
~ NaHCO, BuNBr THF CO3, BuyNBr, THF 


La reacción de Heck puede dar lugar a regioisómeros, dependiendo de si la reacción procede en los 
carbonos a o f del alqueno. En el acoplamiento de Heck del 1-bromonaftaleno al butil vinil éter en 
[bmim][BF,], se logró una selectividad > 99% hacia el producto de a-arilacion. Por el contrario, la 
misma reacción en tolueno, acetonitrilo, DMF o DMSO dio mezclas de los regioisómeros a y ß. 
Otros bromobencenos 4-sustituidos dan regioselectividades a./f > 99% (véase Carmichael, 1999). 


A _PhaP/PAOAc) yy OCH; (12.13) 
a OCH2CH: Pr [PF doy 


Los líquidos iónicos que contienen aniones cloroaluminato son ácidos de Lewis fuertes. Esta carac- 
terística, junto con el hecho de que son relativamente fáciles de manejar, hace que sean alternativas 
atractivas a los ácidos de Lewis y de Bronsted tales como el HF. El líquido iónico puede funcionar 
de ambas formas: como un catalizador y como un disolvente en procesos catalizados con ácido. 
Algunas de las primeras reacciones estudiadas en los líquidos iónicos fueron las alquilaciones y las 
arilaciones de Friedel-Crafts. El [emim][Al,C1] dio la conversión completa del benceno y el cloruro 
de acetilo a acetofenona en menos de 5 minutos a temperatura ambiente. 

La alquilación de Friedel-Crafts del benceno con olefinas de cadena larga se utiliza industrialmente 
en todo el mundo para la fabricación anual de más de dos millones de toneladas de alquilbencenos 
lineales. Los productos son los precursores de los alquilbencen sulfonatos correspondientes, que se 
utilizan ampliamente como tensoactivos. Tradicionalmente, la reacción se ha realizado utilizando 
como catalizador HF líquido o AICI,. La producción de alquilbencenos lineales utilizando líquidos 
iónicos de cloroaluminato promete beneficios enormes respecto a la reducción del consumo del ca- 
talizador, la facilidad de separación del producto y la eliminación del apagado cáustico asociado con 
la lixiviación del catalizador. 

La acilación de Friedel-Crafts de tolueno, clorotolueno y anisol con cloruro de acetilo en [emim][Cl]/ 
AICI, da regioselectividades excelentes al isómero para (véase Sheldon, 2001): 


R 
(B) 


[emim][CIVAICI 5 (1:2) 
+ CH,;cOCclL —————— (12.14) 


R 
donde R = MeO, Me, Cl; rendimiento = 97-99%. 


La aplicación de los líquidos iónicos en el área de las biotransformaciones es sorprendente e intri- 
gante en la mayoría de los casos. Muchas enzimas son catalíticamente activas en los líquidos iónicos 
o en sistemas acuosos líquidos iónicos bifásicos. Las lipasas mantienen su actividad en medios de 
líquidos iónicos anhidros y su enantioselectividad y estabilidad operativa a menudo son mejores que 
en los medios tradicionales (véase la tabla 12.5). 


Tabla 12.5 Varias enzimas usadas con líquidos iónicos como disolventes. 


Otros líquidos iónicos 


Biocatalizador Líquido iónico Reacción 
Fosfatasa alcalina [H,NEt]NO,] Hidrolisis de fosfato 
o.-quimotripsina [emim][[PF,] Trans-esterificacion 
Termolisina [bmim][PF,] Sintesis of Z-aspartame 
Formato deshidrogenasa [mmim][CH,SO,] Redox 
panda nie Esterificaciones, trans-Esterificaciones, resolución 


cinética de alcoholes secundarios y alílicos 


Fuente: Kragl, 2002. 


A pesar de su futuro prometedor, los líquidos iónicos tienen características que pueden no ser muy amiga- 
bles con el medio ambiente, especialmente cuando tienen que ser desechados. Este aspecto se debe conside- 
rar cuidadosamente. Uno debe tratar de combinar los elementos catiónicos y aniónicos que son adecuados 
para el proceso pero al mismo tiempo presentarán un impacto ambiental mínimo. 


12.3.8.2 Compuestos y disolventes fluorosos 


Los compuestos y disolventes fluorosos han tomado auge como herramientas poderosas en la química or- 
gánica sintética moderna. El concepto de sistema bifásico fluoroso y de catálisis bifásica fluorosa se basa 
en catálisis mediante el uso de reactivos que tienen cadenas de carbono perfluoradas. 
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Las moléculas fluorosas normalmente tienen dos dominios: el dominio orgánico que se asemeja a una 
molécula orgánica estándar padre, que fija su reactividad, y el dominio fluoroso que es un grupo altamente 
fluorado que controla las características de separación de la molécula. Los dominios fluorosos son frecuen- 
temente grupos perfluoroalquilo. Por ejemplo, el llamado FC-72 es una mezcla de disolventes que en su 
mayoría consiste en perfluorohexanos y que hierve a 56 °C. La mezcla CF-72 y los disolventes relaciona- 
dos (perfluorohexano, perfluoroheptano, perfluorodecalina) muestran algunas propiedades únicas que los 
convierten en alternativas atractivas a los disolventes orgánicos convencionales: son extraordinariamente 
inertes frente a los tratamientos químicos, predominantemente a aquellos del tipo no-polar y tienen estabi- 
lidad térmica alta que permite las reacciones en condiciones relativamente drásticas. Como son inmiscibles 
en agua y en la mayoría de los disolventes orgánicos comunes, representan una tercera fase líquida: la fase 
fluorosa. Los componentes individuales de las mezclas de reacción que tienen sustituyentes perfluoroal- 
quilo de suficiente tamaño y número, pueden ser extraídos en forma selectiva en la fase fluorosa. Ésta es la 
base de las llamadas síntesis fluorosas. 

La catálisis fluorosa bifásica explota no sólo este principio, sino también la capacidad de determinadas 
mezclas bifásicas perfluorocarburo/hidrocarburo para formar una solución homogénea a altas temperaturas. 
Asi, un catalizador extremadamente fluorado puede aplicarse bajo condiciones homogéneas y recuperarse 
de la fase fluorosa ulterior a un paso de separación de fases a temperaturas más bajas. 


CeHsCHo CF nCF3 
C3H171CH=CH2 + CO/H2 => C3H17CH(CHO)CH3 + C1oH21CHO 
(CF BCHCH)P 


RA(CO}2 


Figura 12.16 Reacción de hidroformilación fluorosa. 


Para efectuar la reacción, se calienta una mezcla bifásica de un alqueno, tolueno (el disolvente orgánico), 
una fosfina fluorosa, una sal de Rh estándar, perfluorometilciclohexano (el disolvente fluoroso), CO e H,. 
Cuando la hidroformilación se haya completado, la mezcla se enfría para inducir la separación de las fases. 
Después de enfriar, la fase de tolueno que contiene los productos orgánicos se separa de la fase fluorosa que 
contienen al catalizador. Esta fase fluorosa puede ser reutilizada para catalizar otra reacción. Por lo tanto, la 
técnica puede en efecto ser considerada como un método de inmovilización del catalizador en fase líquida. 
Algunas de estas útiles reacciones utilizan pares de disolventes orgánico/fluoroso que son miscibles a tem- 
peraturas más altas, pero que se separan al enfriarse. 

Otro ejemplo es la reacción de transesterificación que se muestra en la figura 12.17, realizada a 150 *C 
con cantidades equimolares del alcohol y del éster, la cual da 99% de rendimiento: 


SnClO(CHCHCF is 
CH¿CH¿COOCH¿CH3 —— TA CH2CH2COO(CH3),CH3 
FC-72 
+ + 
CH3(CH3)70H CH3CH20H 


Figura 12.17 Una transesterificacion fluorosa. 
Fuente: Xiang, 2001. 


Esta reacción utiliza un catalizador tetraalquildiestañoxano fluorado en perfluorohexanos. Aqui, el cata- 
lizador y el disolvente forman una capa, mientras que los reactivos, el éster y el alcohol, forman una capa 
orgánica separada. Al calentar, las dos capas son lo suficientemente miscibles para que ocurra la reacción; al 
enfriar, las capas fluorada y orgánica se separan. El éster puro se recupera por evaporación del coproducto, 
etanol. El catalizador puede recuperarse del disolvente perfluorocarburo. 

La variedad de procesos de separación ofrecidos por la química fluorosa indudablemente continuará 
teniendo un impacto en los nuevos métodos de síntesis que requieren de procedimientos de separación 
eficientes. Además de ser compatible con una amplia variedad de reacciones químicas, la química fluorosa 
funciona bien con varias de las nuevas tecnologías de síntesis, incluidas la síntesis automatizada, el uso de 
CO, supercrítico, y la síntesis con microondas. 


12.3.8.3 Fluidos supercríticos 


Un fluido supercrítico es una sustancia por encima de su punto crítico (es decir, por encima de su tempera- 
tura y presión crítica). Este punto representa la temperatura y la presión más altas a las cuales la sustancia 
puede coexistir como un vapor y un líquido en equilibrio, como se muestra en la figura 12.18. 
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Figura 12.18 Diagrama de fase para el dióxido de carbono puro. 
Adaptado de Chemical Logic Corporation, 2006. 


La curva de coexistencia gas-líquido se conoce como curva de ebullición. Si uno se mueve hacia arriba a 
lo largo de la curva de ebullición se incrementan la temperatura y la presión, entonces el líquido se vuelve 
menos denso debido a la expansión térmica y, conforme se eleva la presión, el gas se vuelve más denso. 
Eventualmente, las densidades de las dos fases convergen y llegan a ser idénticas, eliminando la distinción 
entre gas y líquido. Por ejemplo, el punto crítico de CO, se produce a una presión de 73.8 bar y una tem- 
peratura de 31.1°C. 

Los fluidos supercriticos tienen propiedades físicas intermedias a las de los gases y líquidos. Por lo tanto, 
se consideran útiles como medio de reacción debido a la solubilidad sorprendentemente alta de solutos 
líquidos y sólidos en ellos, sobre todo cuando se comprimen a densidades similares a las de los líquidos. 

Como la solubilidad está relacionada con la densidad, estos medios tienen el beneficio adicional de poder 
ajustar la solubilidad, lo que permite el control de la solubilidad de un soluto orgánico. Esto ofrece la posibi- 
lidad de controlar la reacción o para la purificación, por la precipitación selectiva de un producto. Aún más, 
tienen una capacidad especialmente poderosa para disolver materiales gaseosos, líquidos y sólidos y, por lo 
tanto, de homogeneizar las mezclas de reacción en el fluido supercritico. Este fenómeno es importante en 
hidrogenación, oxidación y otros tipos de reacciones en donde la solubilidad de los reactivos gaseosos en 
el disolvente líquido es limitante de la velocidad de la reacción. 

El dióxido de carbono es una molécula no polar y, por tanto, la solubilidad de los solutos no-polares es 
significativamente más alta que la de las moléculas polares. Potencialmente, el dióxido de carbono super- 
crítico (scCO,) es el disolvente verde ideal. Es no tóxico para los seres humanos y el medio ambiente. Es 
químicamente inerte en la mayoría de condiciones, ya se trate de incombustibles o apróticos y es inerte a 
radicales y a condiciones oxidantes. Este gas se puede obtener en grandes cantidades como subproducto 
de la fermentación, de la combustión y de la síntesis del amoníaco y es relativamente barato, sobre todo en 
comparación con los disolventes convencionales. El dióxido de carbono supercrítico, presenta otras venta- 
jas prácticas, como la posibilidad de lograr el aislamiento de un producto hasta sequedad total por simple 
evaporación. 

La habilidad de los fluidos supercríticos para poner en contacto gases, reactivos y catalizadores en una 
sola fase homogénea ofrece una ventaja, para reacciones de hidrogenación, potencialmente significativa 
sobre procesos más convencionales. Un ejemplo es la hidrogenación del anhídrido maleico (figura 12.19), 
la cual es una reacción industrial importante así como sus productos: anhídrido succínico, ácido succínico, 
y-butirolactona (GBL) y tetrahidrofurano (esto es, productos químicos básicos de gran importancia). La 
GBL es actualmente una de las alternativas más valiosas a los disolventes clorados, perjudiciales para el 
medio ambiente y ampliamente utilizados en las industrias de polímeros y pintura. La hidrogenación del 
anhídrido maleico es el método más directo para la producción de GBL y no implica el uso de materiales 
peligrosos. Esto puede lograrse usando un catalizador sencillo de Pd soportado en alúmina en scCO,. Los 
resultados son muy superiores a los obtenidos con otras reacciones en solución o en fase gaseosa. 
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Figura 12.19 Hidrogenación utilizando scCO,. 
Fuente: Pillai y Sahle-Demessi, 2002. 


El prospecto de utilizar enzimas como catalizadores heterogéneos en un medio de scCO, ha creado un 
interés significativo. Su viscosidad baja y sus índices de difusión altos ofrecen la posibilidad de aumentar 
la velocidad de reacciones controladas por transferencia de masa. Asimismo, ya que las enzimas no son so- 
lubles en los fluidos supercríticos, la dispersión de las enzimas libres permite potencialmente separaciones 
simples sin la necesidad de inmovilización. 

Hay muchos informes de catálisis enzimática en scCO, llevando a cabo reacciones de hidrólisis, oxi- 
daciones, esterificaciones y transesterificaciones. Por ejemplo, la resolución cinética enzimática del 1-fe- 
niletanol con acetato de vinilo en scCO,, utilizando lipasa de candida antarctica B, produce acetato de 
(R)-1-feniletilo en > 99% ee (es decir, exceso enantiomérico, una medida de cuánto de un enantiómero está 
presente en comparación con el otro), como se muestra en la figura 12.20. 


CH3 
CH3 
A 
OH Novosym 435 
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O scCOz 
1-feniletanol acetato de vinilo 


Figura 12.20 Reacción de esterificación usando una enzima y seCO,. 
Fuente: Overmeyer, 1999. 


12.3.8.4 Reacciones sin disolvente 


Los sistemas sin disolvente tienen una ventaja más que evidente para la salud humana: los reactivos sirven, 
ya sea como disolventes o reaccionan en estado fundido para el mezclado adecuado y las condiciones de 
reacción óptimas. 

Se está haciendo un trabajo innovador por medio del cual reacciones orgánicas heterogéneas tienen lugar 
en arcillas especializadas como zeolitas, montmorillonita e hidrocalcitas. Estas arcillas tienen varias ven- 
tajas: se separan fácilmente de la mezcla de reacción, son catalizadores reutilizables y su superficie y es- 
tructura porosa pueden modificarse fácilmente. Un claro ejemplo de ello es la acilación catalítica de grupos 
amino, la cual es una reacción fundamental en síntesis orgánica. Esta reacción por lo general se realiza con 
anhídrido acético o cloruro de acetilo en la presencia de bases como trietilamina o piridina, junto con ciertos 
co-catalizadores. Se sabe también que Los ácidos próticos como el ácido p-toluensulfónico y los ácidos de 
Lewis como ZnCl,, CoCl, y MgBr, catalizan la reacción. Esta reacción se puede lograr en una forma sin 
disolvente utilizando zeolitas, las cuales son catalizadores heterogéneos eficaces debido a sus propiedades 
físicas y químicas inigualables, tales como forma, selectividad, naturaleza ácido/base y estabilidad térmica 
(vea la figura 12.21). 


i 
NH i N 
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bencilamina N-acetilbencilamina 


Figura 12.21 Formación de amida sin disolvente. 
Fuente: Narender, 2000. 
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Además, el uso de ácido acético en vez de anhídrido acético o cloruro de acetilo es ventajoso tanto eco- 
nómica como ecológicamente. 


12.3.8.5 Sistemas acuosos 


Los químicos orgánicos no consideran que el agua sea un buen disolvente para reacciones orgánicas ya que 
los compuestos orgánicos no polares frecuentemente tienen solubilidad limitada en este líquido. Además, 
la sensibilidad de muchos reactivos y grupos funcionales hacia el agua, entre otros factores, hace que los 
disolventes orgánicos no polares e inertes sean una mejor elección. Sin embargo, por un lado, los proce- 
sos de reconocimiento molecular selectivos y las transformaciones químicas en sistemas biológicos están 
confinados a medios de reacción acuosos; por otro lado, una serie de reacciones orgánicas se favorecen en 
agua. Por ejemplo, las reacciones de Diels-Alder de una serie de combinaciones dieno/dienófilo se favo- 
recen grandemente en solución acuosa (véase la figura 12.22). Algunas otras transformaciones orgánicas 
se aceleran sustancialmente en agua, incluidas la condensación aldólica, la condensación benzoínica y el 
rearreglo de Claisen. En su mayor parte, la atención se ha centrado en los procesos de formación de enlaces 
carbono-carbono. 


o 


Ar > 
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Figura 12.22 Reacción de Diels-Alder en medio acuoso. 
Fuente: Sijbren y Engberts, 2000. 


Un ejemplo adicional es la reducción de los compuestos aromáticos nitrados a anilinas. Esta reducción 
es una transformación sintética muy importante, ya que el grupo nitro se usa a menudo para activar los 
núcleos aromáticos hacia sustituciones nucleofílicas. El grupo amino, sin embargo, se usa frecuentemente 
para hacer posteriormente otros derivados que conduzcan a productos valiosos, tales como los productos 
farmacéuticos. 

La reducción tradicional del grupo nitro se logra mediante hidrogenación, utilizando varios catalizadores. 
La reducción puede hacerse en medio acuoso y se obtiene un buen rendimiento utilizando Zn y una sal de 
amonio, una reacción más verde ya que las condiciones son más suaves y se evita el uso riesgoso de hidró- 


geno gas (véase la figura 12.23). 
O Ni > O 
Zn, (NH4)2 _2n, (NH4)2504 
H2 — Hoot > 


Figura 12.23 Reducciones tradicional y verde de un nitro compuesto. 
Fuente: Tsukinoki y Hirohisa, 2001. 


12.3.8.6 Biodisolventes 


Los biodisolventes o “disolventes verdes” (como se las llama a veces) se derivan de productos agroquimi- 
cos (véase la figura 12.24). Algunos de los biodisolventes más conocidos son el limoneno (derivado de los 
frutos cítricos), el soyato de metilo (producido a partir de la soya) y el lactato de etilo (producido principal- 
mente a partir del maíz). 
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Figura 12.24 Estructuras quimicas de dos biodisolventes. 


Los biodisolventes son biodegradables, faciles de reciclar, no son cancerigenos y no destruyen el ozono. 
Además, tienen volatilidad muy baja, poder disolvente alto, punto de ebullición alto, presión de vapor baja 
y tensión superficial baja, lo que significa que los biodisolventes tienen buenas propiedades humectantes. 
Estos disolventes se utilizan en recubrimientos, tintas y limpiadores, en sustitución de muchos disolventes 
peligrosos. 

Sin embargo, la denominación disolventes verdes no implica que no haya riesgo asociado con ellos. Por 
ejemplo, el lactato de etilo es un irritante fuerte que también es inflamable, por lo tanto, su uso sigue siendo 
arriesgado. Igualmente, muchos de los sustitutos de disolventes que se están desarrollando actualmente, 
presentan características iguales o similares, por lo que se debe ser cuidadoso, a sabiendas de que nada 
puede ser absolutamente libre de riesgo. 


12.3.9 Requerimientos de energía 


Éstos deben ser analizados en función de su impacto ambiental y económico. Ellos requerimientos deben 
reducirse cuando su impacto es amenazante. Las reacciones químicas deberían ejecutarse siempre que sea 
posible a temperatura y presión ambiente. 

En las circunstancias actuales, la industria utiliza una proporción enorme de toda la energía consumida en 
los países industrializados. La química y las transformaciones químicas desempeñan un papel importante 
en capturar sustancias y convertirlas en energía, así como en cambiar las actuales fuentes de energía en una 
forma práctica para la sociedad. 

Los estudios muestran que la industria no es el consumidor de energía más eficiente y que sus principales 
fuentes de energía (y a veces también de materia prima) se derivan de los combustibles fósiles. Esto tiene 
dos inconvenientes: a) un gran consumo de recursos no renovables, y b) un impacto ambiental alto por la 
explotación y el consumo de esos recursos, lo que genera problemas que van desde una magnitud local a 
una global como son el agotamiento de las fuentes y la contaminación del aire. 

En muchas reacciones, los reactivos se disuelven y se calientan a reflujo por un tiempo preespecifica- 
do o hasta que la reacción se termina, pero a menudo hay un análisis deficiente de los requerimientos de 
calentamiento para esa reacción en particular. Por ejemplo, se puede utilizar la energía para compensar la 
energía de activación necesaria para llevar la reacción hasta su terminación. Una de las grandes ventajas de 
los catalizadores es su Capacidad para reducir esta energía de activación, minimizando así la cantidad de 
energía térmica necesaria para lograr una transformación. 

En otros casos, las reacciones son tan exotérmicas que deben controlarse a través del enfriamiento. Ade- 
más, en la manufactura de productos químicos, a veces es necesario hacer más lenta la velocidad de reacción 
por medio de enfriamiento para prevenir una reacción descontrolada, lo que podría dar lugar a un accidente 
químico grave o a una ruta de reacción no deseada. En cualquier caso, hay costos, tanto ambientales como 
monetarios, en los que se incurre con el enfriamiento, tanto como los hay con el calentamiento. 

Entre los procesos más intensivos en energía en la industria química, se destacan los procesos de purifi- 
cación y de separación, ya sea que la purificación o la separación se lleven a cabo a través de destilación, 
recristalización o ultrafiltración. Mediante el diseño de un proceso que minimice la necesidad de separa- 
ciones de este tipo, también se asegura que los requerimientos de energía (térmica, eléctrica u otras) se 
reduzcan considerablemente. Otras opciones energéticamente eficientes para la síntesis química se discuten 
a continuación. 
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12.3.9.1 Radiacion de microondas 


La radiación de microondas se está convirtiendo en un método cada vez más popular para calentar muestras 
en el laboratorio. La razón es que ofrece un método conveniente de calentamiento, limpio y barato, que 
frecuentemente da como resultado rendimientos más altos y tiempos de reacción más cortos. 

Las microondas (MW) se encuentran en la región de longitud de onda del espectro electromagnético 
entre 0.01 y 1 metro, lo que corresponde a las frecuencias entre O y 0.3 GHz. Los equipo de RADAR de 
microondas funcionan en las longitudes de onda más bajas (0.01-0.25 m) de la banda y las telecomunica- 
ciones utilizan gran parte de la región. Con el fin de evitar interferencias, los gobiernos y los organismos 
internacionales regulan la longitud de onda en la que pueden operar los aparatos de microondas industriales 
y domésticos en los niveles tanto nacionales como internacionales. En la mayoría de los países, la principal 
frecuencia de operación para este fin es 2.450 GHz. Los disolventes dipolares son esenciales en el calenta- 
miento por microondas y con frecuencia es necesario utilizar un disolvente de punto de ebullición alto (por 
ejemplo, diglima, p. eb. 162°C). 

La reacción de Diels-Alder entre el éster dietílico del ácido fumárico y el antraceno se puede hacer en 
30 minutos a 250°C con la radiación de microondas, mientras que su contraparte convencional en p-xileno 
requiere de varias horas (vea la figura 12.25). 


CO2C2Hs H CO,C,H; 


CL + _Microondas | H5C2020 H 
250°C CP 
HAsC¿0,€ 


Figura 12.25 Reacción de Diels-Alder con radiación de microondas. 
Fuente: Niicher, 2004. 


Las reacciones se pueden realizar en el estado sólido, asi como embebiendo los reactivos en silica, alúmi- 
na o arcillas. El evitar el uso de disolventes orgánicos en las reacciones lleva a tecnologías limpias, eficien- 
tes y económicas. Un ejemplo es la acilación de Friedel-Crafts que se muestra en la figura 12.26. 


EOC  ÇOEt Oo p 


OL, Y _alúmina ácida ácida F OH 
micro “mice 
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Figura 12.26 Acilación de Friedel-Crafts con radiación de microondas. 
Fuente: Kidwai, 2001. 


Como se señaló anteriormente, los químicos deben incluir en su proceso de evaluación, siempre que sea 
posible, los requerimientos de energía para todas las etapas de una ruta de síntesis y deben esforzarse por 
reducirlos al mínimo. 


12.3.9.2 Fotoquímica verde 


Los recientes llamamientos para un desarrollo sostenible y la reducción de las emisiones de CO, así como 
la creciente exigencia de tecnologías amigables con el medio ambiente han dado lugar a un interés creciente 
en el sol como una fuente de energía y de luz. Debido a su absorción a longitudes de onda superiores a 350 
nm, las quinonas son sustratos especialmente versátiles para el uso de la luz solar y pueden utilizarse en el 
campo de la fotoquímica verde. Un ejemplo de ello es la foto acilación de Friedel-Crafts como una alter- 
nativa suave y eficiente a la acilación térmica de Friedel-Crafts (véase la figura 12.27). El método clásico 
con frecuencia padece del uso de cloruros de ácido carboxílico y de cantidades equimolares de ácidos de 
Lewis (generalmente AICI.) nocivos, junto con la formación de subproductos no deseados (especialmente 
HC] volátil). 
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Figura 12.27 Acilación tradicional (arriba) y verde (abajo). 
Fuente: Schiel, 2001. 


La reacción de Friedel-Crafts clásica tiene restricciones funcionales para los materiales de partida, como 
el que no pueden estar presentes átomos muy electronegativos. La reacción fotoquímica no tiene tales res- 
tricciones y una variedad de aldehídos y quinonas sustituidas se han utilizado con éxito. 


12.3.10 Diseñar productos benignos 


Diseñe productos químicos que se descompongan a sustancias inocuas después de su uso de tal manera que 
no se acumulen en el medio ambiente. Los productos químicos deben diseñarse de tal modo que al final 
de su función no persistan en el medio ambiente, sino que se descompongan en productos de degradación 
inocuos. El desarrollo de polímeros sintéticos biodegradables, que se discute a continuación, es un ejemplo 
de ello. 


12.3.10.1 Polímeros sintéticos biodegradables 


Los polímeros sintéticos son moléculas grandes compuestas de muchas unidades más pequeñas (monóme- 
ros) que se repiten uniéndose mediante enlaces. Actualmente, cuando hablamos de polímeros, nos referi- 
mos de hecho a los polímeros sintéticos orgánicos y no a los biopolímeros orgánicos naturales, como el 
ADN, la celulosa y las proteínas, o a los polímeros inorgánicos como el vidrio y el concreto. 

Los primeros polímeros orgánicos, el policloruro de vinilo y el poliestireno, se introdujeron por primera 
vez en la década de 1930. Hemos estado literalmente rodeados de polímeros sintéticos durante mucho 
tiempo. La producción mundial anual de polímeros se sitúa alrededor de 200 x 10° kg. Sólo en los Estados 
Unidos se producen cada año 5 x 10° kg de resinas plásticas, típicamente utilizadas en empaques y transpor- 
te. Los productos desechables y el material de embalaje representan alrededor de un tercio de la producción 
total de plásticos y tienen el impacto ambiental mayor. Más del 90% del material plástico en los residuos 
urbanos se compone de polietileno, policloruro de vinilo y poliestireno, todos los cuales son resistentes a 
la biodegradación. 

La biodegradación de los polímeros se produce cuando sus polímeros constituyentes se despolimerizan, 
generalmente por la acción de enzimas secretadas por microorganismos. Estas enzimas actúan hidrolizan- 
do u oxidando al polímero. Por lo tanto, las fibras más biodegradables tienden a ser hidrofílicas y consisten 
de cadenas flexibles cortas con niveles de cristalización bajos. Estas fibras frecuentemente tienen enlaces 
con oxígeno o nitrógeno en las cadenas principales o grupos colgantes que contienes átomos de oxígeno o 
nitrógeno. Esta descripción claramente se ajusta a la mayoría de las fibras naturales, así como a las fibras 
hechas de polímeros naturales. 

Los polímeros resistentes a la biodegradación tienen las características opuestas y (no sorprendentemen- 
te) se utilizan para hacer los polímeros más fuertes y más durables. Los polímeros libres de oxígeno como 
son el polipropileno y el polietileno resisten por completo la biodegradación. 

A pesar de su contenido de oxígeno, el poliéster (es decir, el poliéster aromático politereftalato de etileno) 
es resistente a la degradación probablemente debido a sus cadenas rígidas, tipo varilla. Lo mismo puede 
decirse de las poliamidas, a pesar de su contenido de nitrógeno. 

A diferencia de los poliésteres aromáticos, los poliésteres alifáticos generalmente son biodegradables. 
Se conoce más de un centenar de especies de bacterias que sintetizan y almacenan poliésteres alifáticos 
para su uso futuro como fuente de energía. Ejemplos de ello son el poli-f-hidroxibutirato y el poli-f- 
hidroxivalerato (véase la figura 12.28). Estos poliésteres no sólo son naturalmente biodegradables sino tam- 
bién termoplásticos y pueden extraerse y moldearse en películas y fibras como cualquier otro poliéster. 
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Figura 12.28 Ejemplos de poliésteres naturales de origen bacteriano. 


No obstante, los poliésteres alifáticos biodegradables artificiales todavía están basados (principalmente) 
en la polimerización industrial de monómeros tales como el ácido glicólico (PGA), el ácido láctico (PLA), 
y la caprolactona (PCL, ver figura 12.29). Estos poliésteres se aplican en implantes, suturas absorbibles, 
envases de liberación controlada y en películas y productos moldeados degradables. 
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Figura 12.29 Poliésteres sintéticos biodegradables. 


12.3.10.2 Plásticos biodegradables basados en el almidón 


El almidón es un polímero lineal (polisacárido), formado por grupos glucosa repetidos, unidos por enlaces 
glucosídicos en las posiciones de carbono 1-4. El largo promedio de las cadenas de almidón varía con la 
planta de origen (esto es, de 500-2 000 unidades de glucosa). Hay dos tipos de moléculas predominantes en 
el almidón: la a-amilosa y la amilopectina. El enlace alfa de la amilosa del almidón lo hace que sea flexible 
y digerible. 

Los polímeros a base de almidón pueden fundamentarse en cultivos como el maíz (maize), trigo o pa- 
pas. El contenido de almidón puede variar desde 10% a >90%, aunque por arriba de 60% se produce 
una degradación significativa del material. A medida que el contenido de almidón aumenta, los polímeros 
compuestos se vuelven más biodegradables y dejan menos residuos recalcitrantes. Los polímeros a base de 
almidón se mezclan frecuentemente con polímeros de alto rendimiento (por ejemplo, poliésteres alifáticos 
y alcoholes polivinílicos) para diferentes aplicaciones. 

La biodegradación de los polímeros a base de almidón es el resultado del ataque enzimático a los enlaces 
glucosídicos entre grupos de azúcares, dando lugar a una reducción en el largo de la cadena y a que se frac- 
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cionen unidades de azúcares (monosacaridos, disacáridos y oligosacáridos) que son fácilmente utilizados 
en las vías bioquímicas. 

En contenidos de almidón menores (es decir, menos de 60%) las partículas de almidón actúan como en- 
laces débiles en la matriz plástica y se convierten en sitios para el ataque biológico. La matriz polimérica 
puede, por tanto, desintegrarse en fragmentos pequeños, pero esto no significa que toda la estructura del 
polímero será en realidad biodegradada. 

Los polímeros de almidón termoplásticos se utilizan generalmente como películas tales como para bolsas 
de la compra, bolsas de pan, bolsas de carnada, envolturas, material posterior de productos sanitarios des- 
echables en el inodoro y como películas de mantillo. 


12.3.11 Optimizar la supervisión y el control 


Incluya en el proceso el seguimiento y control en tiempo real durante la síntesis de los productos para redu- 
cir al mínimo o eliminar la formación de subproductos. El término química analítica de procesos implica la 
medición de las condiciones de reacción en tiempo real durante la síntesis química, junto con la habilidad 
de alterar la reacción en función de los resultados de esos análisis. Actualmente se está haciendo una canti- 
dad considerable de investigación en el campo de la química analítica de procesos. La técnica es particular- 
mente aplicable a síntesis biotecnológicas, en donde las reacciones suelen ser bastante complejas y el valor 
del producto resultante es elevado, haciendo, por lo tanto, rentable a la química analítica de procesos. 

Un área para que se centren los químicos analíticos es el desarrollo de métodos y tecnología que per- 
mitirán prevenir y reducir la generación de sustancias peligrosas en los procesos químicos. Con el fin de 
poder efectuar cambios, requerimos de sensores confiables, monitores y técnicas analíticas para evaluar los 
riesgos en las corrientes del proceso. Cuando se detectan sustancias tóxicas (por ejemplo, subproductos y 
reacciones secundarias), su formación normalmente puede ser controlada o prevenida. 

El uso de la química analítica de procesos puede ejemplificarse aún más en el seguimiento de las reac- 
ciones, para observar su progreso y determinar su finalización. En muchos casos, los procesos químicos 
requieren la adición continua de reactivos, hasta que se ha completado la reacción. Si hay monitoreo en 
tiempo real en el proceso para permitir el seguimiento de la terminación, entonces la necesidad de añadir 
más reactivos puede eliminarse y no habrá ninguno en el flujo de residuos. 


12.3.12 Minimizar la posibilidad de accidentes 


En el diseño de los procesos, los productos químicos y su forma (sólido, líquido o gas) deben seleccionarse 
de tal manera que el potencial de accidentes químicos (incluyendo explosiones, incendios, y emisiones al 
medio ambiente) se minimice. Los peligros planteados por la toxicidad y por el riesgo de explosión y de 
emisión de llamas también deben abordarse en el diseño de los productos y procesos químicos. Las metas 
de la química verde deben incluir toda la gama de peligros y no deben centrarse solamente en la contami- 
nación o la ecotoxicidad. 

La minimización de los residuos de un disolvente en un proceso dado puede, involuntariamente, incre- 
mentar el potencial de accidentes. Aunque tal acción puede ser benéfica desde el punto de vista de la con- 
taminación y de la emisión al medio ambiente, también puede aumentar las posibilidades de un accidente 
químico o de un incendio, debido por ejemplo, a la sequedad del producto. Un proceso debe lograr un 
equilibrio entre la prevención de la contaminación y la prevención de accidentes. 

Los enfoques para el diseño de una química inherentemente más segura pueden incluir el uso de sustan- 
cias sólidas o de baja presión de vapor frente a los líquidos volátiles o gases asociados con la mayoría de los 
accidentes químicos. Otro enfoque consiste en evitar el uso de grandes cantidades de halógenos molecula- 
res sustituyéndolos con reactivos halogenados que pueden ser transferidos de una forma más inocua. 

Los peligros pueden reducirse si un proceso implica temperaturas y presiones cercanas a las del ambiente. 
Las separaciones térmicas, como la destilación y la evaporación, así como las extracciones con disolventes 
pueden ser operaciones riesgosas. Es mejor utilizar, por ejemplo, técnicas de separación más amigables con 
el medio ambiente como las membranas de gases o la adsorción, que son separaciones que no requieren del 
calentamiento de disolventes volátiles y reducir el número de etapas de separación. 
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